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L'industrie forestière est une des causes principales de déforestation à l'échelle globale et 
est, par le fait même, une menace majeure pour les espèces fauniques indigènes dans la 
plupart des pays où cette activité anthropique a cours. Le Chili, une des têtes d'affiche sur le 
marché mondial des produits ligneux, ne fait pas exception à cette règle. En effet, le 
développement du secteur forestier dans ce pays s'est effectué selon un modèle 
mercantiliste ne permettant pas l'intégration de la conservation de la biodiversité dans les 
objectifs de gestion. Comme c'est le cas ailleurs dans le monde, la perte des habitats 
forestiers naturels a laissé place à l'apparition de forêts artificielles à vocation commerciale, 
les plantations industrielles. Cette situation est particulièrement alarmante dans la 
Cordillère Côtière du centre-sud du Chili, où les peuplements plantés d'essences exotiques 
ont carrément envahi le paysage au cours des 50 dernières années, menaçant gravement le 
biote qui fait de cette zone un point chaud de biodiversité à l'échelle planétaire. Or, la 
problématique sous-jacente à l'instauration massive de plantations forestières peut 
également être considérée comme une opportunité puisque ces écosystèmes productifs 
peuvent significativement contribuer à la conservation des espèces s'ils sont aménagés et 
gérés de manière adéquate.  
 
Cet essai propose des moyens pour concilier la conservation de la faune et la production 
forestière en prenant comme théâtre la Cordillère Côtière du Chili. En se fiant aux 
approches communément utilisées en biologie de la conservation, ainsi qu'aux avenues  
préalablement testées dans d'autres pays étant confrontés à ce genre de crise, il en ressort 
des solutions vraisemblablement applicables au contexte chilien. À leur tour, ces solutions, 
qui incluent des mesures de mitigation et des mécanismes facilitant l'implémentation de ces 
mesures, mènent à l'élaboration d'un processus cyclique de conservation qui fait intervenir 
tous les acteurs concernés. Au final, le manque de volonté politique se présente comme le 
principal frein à l'application des recommandations citées pour le Chili. L'espoir réside 
alors dans la valorisation de la biodiversité par la société chilienne. 
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Les forêts supportent au moins 65% de la richesse spécifique terrestre à l'échelle globale 
(WCFSD, 1999). Elles représentent les habitats arborant le plus d'endémisme (WRI, 2000) 
et la plus grande diversité d'espèces pour divers groupes fauniques, notamment les oiseaux 
(Gill, 1995) et les arthropodes (Erwin, 1982). Parallèlement, ces écosystèmes ont, depuis 
l'aube de l'humanité, constitué un vecteur de développement en fournissant de précieuses 
ressources aux sociétés, notamment du bois (e.g. Diamond, 2005). Résultat du 
développement humain, la superficie des forêts aurait été réduite de près de sa moitié 
durant les 8000 dernières années, passant de 6,2 à 3,3 milliards d'hectares (ha), une grande 
partie de ces pertes étant survenue dans les dernières décennies (Bryant et al. 1997). En 
effet, l'industrialisation de l'exploitation forestière et l'augmentation incessante de la 
demande mondiale pour les produits ligneux a récemment entraîné la disparition accélérée 
des forêts naturelles (FAO, 2010) et ce, au détriment du biote qui dépend de ces habitats 
(Baillie et al. 2004). Au même moment, les plantations forestières productives suivent une 
tendance croissante, ayant passé de 79 à 110 millions ha entre 1990 et 2005 (Del Lungo et 
al. 2006). Malgré que ces "forêts usines" soient parfois perçues comme des déserts 
biologiques, elles peuvent tout de même contribuer au maintient de la biodiversité en 
servant d'aires d'alimentation et de reproduction, ou de corridors de dispersion pour un bon 
nombre d'espèces indigènes (Lindenmayer et al. 2004; Brockerhoff et al. 2008). Augmenter 
la valeur de conservation des plantations peut donc être bénéfique et a d'ailleurs été cité 
comme un objectif de la Convention sur la Diversité Biologique (CDB) lors de la 10e 
Conférence des partis en 2010 (Simonetti et al. 2013).  
 
Le Chili, un des pays signataires de la CDB, possède une prolifique industrie forestière 
basée en grande partie sur des plantations d'essences exotiques (Donoso et Otero, 2005). 
Or, le modèle selon lequel s'est développé cette industrie a favorisé l'homogénéisation du 
paysage forestier et la maximisation des profits des entreprises privées au détriment des 
forêts naturelles et de la vie sauvage qui en dépend (Conget et Avila, 2010). C'est ce qui 
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explique que la Cordillère Côtière (CC) du Chili, épicentre du développement sylvicole 
national, est aujourd'hui l'hôte d'un paysage forestier hautement anthropisé qui n'assure en 
rien la pérennité des communautés fauniques et végétales locales (Smith-Ramírez, 2004). 
Cette situation est particulièrement préoccupante considérant que les forêts de cette zone 
font partie des principaux points chauds de biodiversité à l'échelle internationale (Myers et 
al. 2000). C'est à la lumière de cette problématique que cet essai vise à proposer des 
moyens pour concilier la conservation de la faune indigène et la production forestière dans 
la CC du centre-sud du Chili. 
 
Pour répondre à cet objectif général, la structure du présent essai est divisée en trois 
chapitres. En premier lieu, il est question de décrire le contexte dans lequel l'industrie 
forestière chilienne a pris son essor de manière à comprendre la situation actuelle et évaluer 
les impacts écologiques de son développement dans le centre-sud du pays. En second lieu, 
des méthodes de conciliation entre production forestière et conservation de la faune sont 
présentées en se basant sur différentes approches prônées en biologie de la conservation et 
sur les avancements réalisés dans ce domaine en Nouvelle-Zélande et en Australie, deux 
pays dont le modèle de production forestière est similaire à celui du Chili. Les solutions 
potentielles décrites dans ce chapitre considèrent autant les enjeux écologiques que socio-
économiques et politiques, permettant ainsi de déterminer quelles sont les avenues les plus 
adéquates en fonction du contexte chilien. En dernier lieu, un processus de conservation est 
élaboré ex nihilo pour répondre à la problématique spécifique de la CC. Les 
recommandations pour accommoder conservation et production forment un cycle qui passe 
par les phases essentielles d'un projet de conservation et qui permettent d'adopter une 
approche adaptative pour favoriser l'amélioration continuelle des stratégies de gestion. Les 
solutions proposées s'inscrivent donc dans un processus dynamique qui fait intervenir tous 
les acteurs locaux concernés par la problématique en question, mettant ainsi l'accent sur la 
nécessité de ne pas seulement considérer les aspects écologiques pour répondre 
efficacement à une telle crise. 
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CHAPITRE 1  
LE DÉVELOPPEMENT FORESTIER ET SES IMPACTS DANS LE 
CENTRE-SUD DU CHILI 
 
 
La surface mondiale des plantations forestières productives a connu un essor considérable 
dans les dernières décennies (Del Lungo et al. 2006). Considérant que la demande pour les 
produits ligneux est également à la hausse (FAO, 2010), ces forêts artificielles peuvent 
s'avérer doublement bénéfiques, fournissant une ressource économique et réduisant la 
pression d'exploitation en forêt naturelle (Sedjo et Botkin, 1997). Par contre, les bénéfices 
environnementaux des plantations commerciales sont conditionnels à un aménagement 
forestier et des pratiques sylvicoles qui tiennent comptent de plusieurs facteurs (Hayes et al. 
2005). Or, l'établissement massif de plantations peut être préjudiciable pour la conservation 
de la biodiversité s'il implique la conversion des forêts naturelles en monocultures d'espèces 
exotiques (Brockerhoff et al. 2008). Cette situation décrit malheureusement le cas du Chili, 
où l'expansion de l'industrie forestière s'est réalisée sans considération écologique 
significative (Donoso et Otero, 2005).  
 
Ce chapitre décrit le contexte dans lequel s'est développée la foresterie chilienne et illustre 
les conséquences de l'application du modèle forestier préconisé dans le centre-sud du pays. 
L'historique et le profil actuel du secteur forestier y sont dressés, en plus d'une analyse 
détaillée de la distribution des ressources forestières à l'échelle du pays. Les méthodes 
d'aménagement et de gestion appliquées aux plantations commerciales y sont aussi décrites. 
Pour finir, la CC du centre-sud du pays est présentée comme une aire prioritaire pour la 
conservation de la faune et les impacts de l'invasion des plantations industrielles sont 
évalués pour cette zone précise. Cette mise en contexte permettra de cerner la 
problématique écologique liée à la foresterie et ouvrira la porte à la présentation 
d'opportunités de conservation, lesquelles seront exposées au second chapitre. 
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1.1 Développement de l'industrie et la législation forestières au Chili 
 
Les forêts tempérées d'Amérique du Sud s'étendaient autrefois du 33° au 56°S le long d'une 
bande continue située entre la côte Pacifique et le flanc Est de la cordillère des Andes 
(Armesto et al. 2010), presqu'entièrement sur ce qui est aujourd'hui le Chili. Malgré la 
présence précoloniale de civilisations autochtones le long de ce territoire, c'est après 
l'arrivée des espagnols que cet écosystème subit de premiers grands bouleversements 
anthropogéniques (Armesto et al. 2010). Entre les moitiés des XIXe et XXe siècles, période 
de croissance démographique, de vastes superficies de forêt furent détruites pour faire place 
à l'agriculture et une autre énorme surface fut dégradée par une extraction sélective non 
soutenable (Becerra, 2008; Donoso et Lara, 1996). Les forêts côtières du centre-sud du 
Chili furent parmi les plus affectées par ces processus (Armesto et al. 2010). À cette 
époque, la déforestation fut exécutée de manière non contrôlée puisqu'il n'existait, alors, ni 
législation ni institution pour encadrer ce type d'activité (Donoso et Otero, 2005).  
 
En 1931, avec le décret de la Ley de Bosques (No 4.363), un cadre législatif fut mis en 
place pour établir un zonage rudimentaire du territoire forestier, limiter l'usage du feu, et 
réguler l'exploitation des forêts (Montalba et al. 2005). Les décennies suivantes furent 
marquées par l'institutionnalisation graduelle du secteur forestier, notamment avec la 
création d'écoles d'ingénierie forestière dans les années 1950, de l'Instituto Forestal 
(INFOR) en 1961, et de la Corporacíon Nacional Forestal (CONAF) en 1973 (Donoso et 
Otero, 2005). La CONAF fut fondée par l'Unidad Popular de Salvador Allende dans le but 
de contribuer à la conservation, l'augmentation, la gestion et l'exploitation des ressources 
forestière du pays (CONAF, 2013). Cette société d'État eut initialement comme mission de 
gérer les forêts publiques et les entreprises forestières nationalisées par le gouvernement de 
Allende (Gwynne, 1993). Cependant, son rôle fut grandement amenuisé dès 1974, après 
l'instauration du régime militaire de Augusto Pinochet qui établit le rôle prédominant du 
secteur privé dans la production forestière (Gwynne, 1993). Les terres et entreprises 
forestières publiques furent privatisées de nouveau et la CONAF fut rétrogradée comme 
simple organisme de support technique aux firmes forestières privées (Montalba et al. 
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2005). La CONAF ne réintégra jamais son rôle initial et, de nos jours, elle a comme 
fonction la prévention et le combat des incendies forestiers, l'éducation environnementale, 
l'administration de la législation forestière et gère aussi le réseau national d'aires protégées, 
le Sistema Nacional de Áreas Silvestres Protegidas del Estado (SNASPE), créé en 1984 
(Ramírez et Reyes, 2000). 
 
La privatisation du secteur forestier fit partie du processus enclenché par Pinochet pour 
promouvoir le développement de cette industrie dans un pays en transition vers une 
économie de marché (Ramírez et Reyes, 2000). En fournissant de généreuses mesures 
incitatives aux propriétaires privés pour l'afforestation et la reforestation, le décret de loi 
701 (D.L. 701) concrétisa, à partir de 1974, le monopole du secteur privé et la 
prédominance des grandes entreprises dans la production forestière au Chili (Gwynne, 
1993). Les exemptions fiscales et les subventions octroyées par l'état favorisèrent 
l'établissement massif de plantations commerciales par le secteur privé, principalement des 
monocultures d'espèces exotiques à croissance rapide telles que Pinus radiata et Eucalyptus 
sp. (Conget et Avila, 2010). Selon le D.L. 701, l'afforestation fut définie comme «l'action 
de peupler avec des arbres ou arbustes des terrains dépourvus de tels peuplements ou 
couverts de végétation inappropriée pour l'exploitation économique ou l'amélioration par la 
gestion» (Ministerio de Agricultura, 1974). La reforestation fut quant à elle définie comme 
«l'action de repeupler avec des arbres ou arbustes, par plantation, régénération naturelle 
assistée ou semis, un terrain ayant été l'objet d'exploitation extractive dans une période 
immédiatement antérieur» (Ministerio de Agricultura, 1974). Bien que cette loi fut 
bénéfique en ce qui a trait à la reforestation du territoire, elle eut aussi des effets pervers 
puisqu'elle permit, et subventionna, la substitution à grande échelle de forêts secondaires 
considérées comme "sous-développées" par les entreprises forestières (Donoso et Lara, 
1996).  
 
Ce n'est qu'en 1980 que des régulations furent établies pour limiter la coupe en forêt 
naturelle (Donoso et Otero, 2005). Suivant la création d'une typologie officielle des 
écosystèmes forestiers du pays (Donoso, 1981), une modification du D.L. 701 (No 259) 
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établit les méthodes de coupe autorisées pour chaque type forestier et les mesures à mettre 
en œuvre suite à la coupe dans le but d'assurer la régénération des forêts naturelles 
(Ministerio de Agricultura, 1980). Or, cette loi ne ralentit pas l'expansion du patrimoine 
forestier exotique qui garda son cap dans les décennies suivantes (Ramírez et Reyes, 2000), 
et ce au détriment de certains écosystèmes forestiers qui furent considérablement dégradés 
et fragmentés dans le centre-sud du pays (Bustamante et Castor, 1998; Echeverria et al. 
2006). Bien que cet essor ait fortement diminué la pression de récolte en forêt naturelle 
(Clapp, 2001; FAO, 2002a), celui-ci constitua la principale cause de perte de ces habitats 
entre 1985 et 1994 (Lara et al. 1999). 
 
L'instauration des mesures inhérentes au D.L. 701, conjointement avec la libéralisation du 
commerce, fut l'héritage de Pinochet qui permit au Chili de développer une industrie 
forestière prospère basée sur la production et l'exportation de produits ligneux compétitifs 
sur le marché international (Gwynne, 1993). Cette industrie s'est épanouie au bénéfice des 
grandes corporations forestières, mais aux dépens des forêts naturelles et de leur 
biodiversité (Ramírez et Reyes, 2000; Smith-Ramírez, 2004). Certaines initiatives furent 
prises dans une optique de développement durable suite au Sommet de la Terre de 1992, au 
cours duquel le Chili ratifia notamment la Convention sur la Diversité Biologique (CDB). 
Parmi celles-ci, il faut citer la création de la Comisíon Nacional del Medio Ambiente 
(CONAMA) en 1994, laquelle se consacra à élaborer une stratégie nationale pour la 
biodiversité qui fut approuvée en 2003 (CONAMA, 2003). Malgré ces initiatives, aucune 
mesure n'avait, jusqu'à tout récemment, apporté de changement significatif à la législation 
forestière établie durant le régime militaire (Donoso et Otero, 2005). 
 
La Ley de Bosque Nativo (No 20.283), promulguée en 2008, a comme objectifs la 
protection, la récupération et l'amélioration de l'état des forêts naturelles du pays. Pour ce 
faire, l'état octroie des subventions visant à acquitter le coût des activités dédiées à la 
régénération et/ou la protection de certains types forestiers à haute valeur de conservation, 
ainsi qu'à la sylviculture destinée à gérer et récupérer des peuplement natifs pour fins de 
production (CONAF, 2008). Un fond monétaire a aussi été créé dans le cadre de cette loi 
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afin d'inciter la recherche scientifique en relation avec les forêts naturelles et la 
conservation de leur biodiversité (CONAF, 2008). Par contre, cette loi est encore trop 
récente pour confirmer la validité et l'efficacité des mesures mises en place par son décret.  
 
1.2 État actuel du secteur forestier chilien 
 
De nos jours, l'industrie forestière est considérée, après l'exploitation minière, comme la 
seconde activité économique en importance au Chili (INFOR, 2008). Dans la dernière 
décennie, ce secteur a contribué en moyenne à 2,8% du Produit Intérieur Brut (PIB) et 
8,1% des exportations du pays (INFOR, 2008; 2013a). Selon l'Organisation Internationale 
du Travail (OIT), celui-ci génèrerait, de manière directe et indirecte, plus de 300 000 
emplois à l'échelle du pays (OIT, 2012), et fournirait directement 7,4% des emplois du 
secteur industriel national (INFOR, 2013b). Cette industrie basée sur une ressource 
renouvelable est vraisemblablement indispensable à la santé économique du pays (Conget 
et Avila, 2010). 
 
Le modèle forestier chilien est axé sur la promotion de la croissance économique, sans 
considération pour les aspects sociaux et environnementaux du développement (Conget et 
Avila, 2010). Cette finalité contraint le pays à déroger de ses engagements internationaux 
en ce qui a trait au développement forestier durable (Ramírez et Reyes, 2000). L'oligopole 
de l'industrie et l'institutionnalisation déficiente du secteur sont des facteurs qui ralentissent 
la transition vers une foresterie socialement et, surtout, écologiquement responsable 
(Conget et Avila, 2010). Les lois en place, de même que les méthodes de production et 
d’exploitation, sont considérées comme inappropriées pour assurer la conservation des 




1.3 Distribution des ressources forestières à l'échelle nationale 
 
Le secteur forestier chilien est asymétrique sous plusieurs aspects, entre autres par rapport à 
la tenure des terres et à la provenance des principaux produits ligneux consommés à travers 
le pays (Donoso et Otero, 2005). À titre d'exemple, la consommation industrielle de bois du 
pays repose à 99% sur les plantations d'espèces exotiques (INFOR, 2013a), alors que 92% 
de la consommation domestique de bois de chauffage provient de l'exploitation des forêts 
naturelles (Gómez-Lobo et al. 2005). Cette asymétrie se manifeste aussi par la répartition 
hétérogène des ressources forestières sur le territoire national (Conget et Avila, 2010).  
 
1.3.1 Les limites naturelles du territoire forestier 
 
S'étendant du nord au sud sur plus de 4000 km le long de l'océan Pacifique, le Chili est 
l'hôte d'un important gradient latitudinal (17-55°S). Ce gradient, de concert avec plusieurs 
autres facteurs tels que la topographie et la pluviométrie, se traduit par une grande variété 
de climats (Luebert et Pliscoff, 2006). Les forêts apparaissent principalement dans les 
climats tempérés, depuis l'extrême sud du pays jusqu'à environ 32°S (Figure 1.1A), latitude 
au nord de laquelle le climat est trop aride pour permettre l'établissement de peuplements 
forestiers (Luebert et Pliscoff, 2006). Malgré que les forêts soient exclues du nord du pays, 
la superficie totale de celles-ci, incluant les plantations, couvre 16,2 millions d'ha, soit 
21,4% du territoire national (INFOR, 2013a). À l'intérieur de cette superficie, les variations 
climatiques et géomorphologiques donnent lieu à une diversité considérable de types 
forestiers (Luebert et Pliscoff, 2006), lesquels sont regroupés en 6 formations végétales 
distinctes: (1) forêt d'épineux aride; (2) forêt sclérophylle; (3) forêt caducifoliée; (4) forêt 
laurifoliée1; (5) forêt de résineux; et (6) forêt sempervirente (Pliscoff et Luebert, 2008).  
 
_______________ 
1 Les forêts laurifoliées sont des forêts tempérées à feuillage persistant dont les espèces arborées 
dominantes sont Aextoxicon punctatum, Laurelia sempervirens, Weinmannia trichosperma, 
Laureliopsis philippiana, Nothofagus dombeyi et Eucryphia cordifolia. Au Chili, ces forêts 
apparaissent principalement dans la cordillère côtière, entre 38° et 42°S (Pliscoff et Luebert, 2008). 
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Du nord au sud, le territoire forestier s'étend sur trois grandes écorégions, soit les forêts 
magellaniques subpolaires, les forêts pluviales tempérées valdiviennes, et le matorral 
chilien (Annexe 1; Olson et al. 2001). 
 
 
Figure 1.1  Distribution des ressources forestières au Chili. (A) Limites du territoire 
forestier (vert pâle) selon les régions administratives; (B) Forêts naturelles (jaune), 
plantations (brun), paysages forestiers intacts (vert foncé), et aires protégées (rouge). 
Sources: Potapov et al. 2008; Albers, 2012; CONAF, 2012 
 
1.3.2 Plantations et forêts naturelles 
 
La distribution asymétrique des ressources forestières à travers le Chili est donc, avant tout, 
due à des causes naturelles. Par contre, la conversion des forêts naturelles en terres 
agricoles et le développement subséquent de la foresterie a exacerbé ce débalancement en 
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exerçant une forte pression sur les forêts du centre-sud du pays et en laissant presqu'inaltéré 
le paysage forestier des régions australes (Potapov et al. 2008; Armesto et al. 2010). La 
figure 1.2 montre, à partir d'une reconstruction cartographique du couvert végétal à 
l'époque précoloniale, les changements dans l'usage des terres entre 1550 et 2007 dans 
l'écorégion des forêts valdiviennes (35-43,3°S), soit entre les régions VII et X du Chili 
(Lara et al. 2012). Malgré que cette carte ne révèle pas la répartition spatiale des différentes 
formations végétales dans l'aire d'étude, elle permet tout de même d'apprécier la superficie 
de forêts naturelles ayant été substituées à des fins de production agricole ou sylvicole 
depuis l'arrivée des europpéens sur le territoire chilien. Il est important de considérer que 
d'autre facteurs, tels que la croissance démographique et l'urbanisation, sont aussi mis en 
cause dans la déforestation inégale du territoire (Jha et Bawa, 2006; Pauchard et al. 2006). 
La présente analyse ne se concentre toutefois que sur le rôle qu'a joué l'essor de la foresterie 
dans l'aggravation de ces irrégularités. 
 
D'une part, les plantations forestières occupent aujourd'hui une superficie totale de 2,4 
millions ha dont 1,8 millions sont confinés dans 3 régions administratives du centre-sud du 
pays (INFOR, 2013a), soit les régions Maule (Région VII; 34,5-36°S), Bíobío (Région 
VIII; 36-38°S), et Araucania (Région IX; 38-39,5°S). Par conséquent, ces 3 régions abritent 
77% des plantations du pays, alors qu'elles couvrent à peine 13% du territoire national 
(Figure 1.1B). La superficie de forêt plantée à des fins productives représente d'ailleurs 
39% de la superficie forestière totale de ces régions (INFOR, 2013a). En outre, à cette 
latitude, le Chili est divisé d'est en ouest en 3 unités distinctes, soit la Cordillère des Andes, 
la vallée centrale et la Cordillère Côtière (CC; Annexe 1). Cette division physiographique 
produit des variations dans la productivité sylvicole (Schlatter et Gerding, 1995). Ainsi, elle 
a influencé la répartition de l'usage des terres à cette latitude, la CC ayant été le siège de 
l'invasion des plantations forestières (Toro et Gessel, 1999). La vallée centrale a, quant à 
elle, surtout été empiétée par l'agriculture et l'élevage, alors que les Andes ont été moins 
affectées par l'expansion des activités productives à cette latitude (Smith-Ramírez, 2004). 
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Figure 1.2  Changement du couvert végétal et de l'usage des terres dans l'écorégion 
des forêts tempérées pluviales valdiviennes (35-43,3°S) entre 1550 et 2007 au Chili. 
 
Modifié de: Lara et al. 2012 
 
D'autre part, des 16,2 millions ha de forêt qui se dressent au Chili, les forêts naturelles en 
occupent 13,3 millions (INFOR, 2013a), surface parmi laquelle les paysages forestiers 
intacts (PFI; îlots  50 000 ha) occuperaient 11,1 millions ha (Figure 1.1B; Potapov et al. 
2008). Cependant, comme c'est le cas pour les plantations, ces forêts ne sont pas distribuées 
uniformément le long du territoire forestier. En effet, 74% des réserves nationales de forêts 
naturelles se retrouvent au sud de 40,5°S, dans les 3 régions les plus australes du pays 
(INFOR, 2013a). Dû en partie à son isolement géographique, et aussi à son climat froid 
moins favorable à la sylviculture (Schlatter et Gerding, 1995), la zone couverte par les 
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régions administratives actuelles de Los Lagos (Région X; 40,5-44°S), Aysén (Région XI; 
44-49°S) et Magallanes (Région XII; 49-55°S) a largement été épargnée par l'essor des 
plantations industrielles (INFOR, 2013a). À titre illustratif, la région XI, qui comporte le 
tiers des forêts naturelles du pays, renferme moins de 50 000 ha de plantations (INFOR, 
2013a). Selon des données historiques (Lara et al. 2012), cette région possèderait encore 
79% de la superficie originale de ses forêts, alors qu'il resterait, dans les régions VII, VIII et 
IX, aussi peu que 31% des forêts naturelles existantes en 1550 (INFOR, 2013a). Dans ces 
régions, les seuls PFI (215 000 ha) sont, de nos jours, représentés par les forêts andines de 
moyenne et haute altitude (Potapov et al. 2008), lesquelles sont séparées des forêts 
résiduelles de la CC par la vallée centrale, une zone pratiquement dépourvue de couvert 
forestier (Smith-Ramírez, 2004). 
 
3.3.3 Les aires forestières protégées 
 
Le réseau national d'aires protégées ne fait pas exception à l'asymétrie généralisée du 
secteur forestier (Figure 1.1B). Malgré que le SNASPE protège 4,1 millions ha de forêts 
naturelles (CONAF, 2011), soit 31% de celles-ci, il n'est pas représentatif des écosystèmes 
forestiers existants et est incohérent avec la distribution du nombre d'espèces et de la 
vulnérabilité de celles-ci à travers le pays (Armesto et al. 1998). Par exemple, 3,1 millions 
ha sont consacrés à protéger 3 types forestiers propres aux régions australes (CONAF, 
2011), où la biodiversité est homogène (Armesto et al. 1998) et peu menacée par les 
activités humaines (WCS & CIESIN, 2005). À l'opposé, il existe un manque d'aires 
protégées pour représenter les forêts de la CC, des écosystèmes dont la grande richesse 
biologique est menacée par la fragmentation des habitats (Smith-Ramírez, 2004). De ce 
fait, ce réseau est considéré comme inadéquat pour assurer la conservation de la 




1.4 Profil du secteur des plantations dans le centre-sud du Chili 
 
En bref, les ressources forestières du Chili sont distribuées de telle sorte que: (1) les vastes 
étendues australes de forêts vierges sont largement protégées par la loi; (2) alors que les 
riches forêts du centre-sud du pays sont pratiquement exclues des aires protégées bien 
qu'elles soient hautement fragmentées et réduites à une fraction de la superficie qu'elles 
occupaient à l'aube de la colonisation (Armesto et al. 1998). La présence massive de 
plantations commerciales dans les régions VII, VIII et IX apparaît donc comme une menace 
pour la faune indigène qui dépend des îlots résiduels de forêt naturelle (Smith-Ramírez, 
2004). Cependant, les plantations ont le potentiel de contribuer à la conservation de la faune 
dans cette zone (Estades et Temple, 1999; Ramírez et Simonetti, 2011). Puisque l'ampleur 
de cette contribution dépend du type d'espèces plantées et de l'intensité des activités de 
gestion appliquées aux plantations (Brockerhoff et al. 2008), il est important de prendre ces 
variables en compte afin de mesurer l'impact de la foresterie sur la biodiversité. 
 
1.4.1 Dominance de l'espèce exotique Pinus radiata 
 
Le Chili possède 1,5 millions ha de plantations de Pinus radiata, desquels 87% sont 
concentrées dans les régions VII, VIII et IX (INFOR, 2013a). Malgré la popularité 
croissante des espèces du genre Eucalyptus, P. radiata conserve son titre d'espèce la plus 
plantée annuellement sur le territoire chilien, et ce depuis au moins 30 ans (Figure 1.2A). 
Les espèces P. radiata, E. globulus et E. nitens dominent dans le centre-sud du pays 
(INFOR, 2013a), où leur productivité est optimale (Prado et al. 1986). Ces trois essences 
exotiques s'imposent particulièrement dans la CC, où elles couvrent plus de 50% du 
territoire de certaines communes (Figure 1.2B). Or, les espèces introduites sont majoritaires 
sur l'ensemble du domaine des plantations: les arbustes fourragers Atriplex spp. sont 
favorisés dans la zone semi-aride (région IV); alors que Pinus ponderosa est privilégié dans 
les climats plus froids de la région XI (INFOR, 2013a). Quoi qu'il en soit, P. radiata est, de 
nos jours, la plus importante source de revenus des entreprises forestières chiliennes, 
fournissant, en 2012, 68% du bois consommé par l'industrie (INFOR, 2013a). 
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Figure 1.3  Plantations d'espèces exotiques au Chili. (A) Superficie plantée annuellement 
selon les espèces (1984-2012), et (B) Pourcentage du territoire couvert par les plantations 
de P. radiata, E. globulus et E. nitens (superficies cumulées), pour chaque commune des 
régions VII, VIII et IX, en 2012.  
 
Source: INFOR, 2013a. 
 
Le Chili est nez à nez avec la Nouvelle-Zélande au premier rang des pays abritant les plus 
importantes superficies de P. radiata (Mead, 2013). Ce conifère est établi en tant qu'espèce 
exotique sur plus de 4,2 millions ha à travers le monde (Mead, 2013). Ironiquement, cette 
espèce est considérée par l'Union Internationale pour la Conservation de la Nature (UICN) 
comme "En Danger" d'extinction dans son aire de répartition d'origine, soit la côte 
californienne des États-Unis et deux îles au large de la Baja California, au Mexique (Farjon, 
2013). En revanche, dans le centre-sud du Chili, elle constitue une composante dominante 
du paysage forestier de la CC (Echeverria et al. 2006), où sa présence est considérée une 
menace majeure pour plusieurs espèces indigènes, végétales et animales, figurant aussi sur 
la liste rouge de l'UICN (e.g. González, 1998; Acosta et Lucherini, 2008; Veloso et al. 
2010).  
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Introduit au Chili en 1885 pour ses qualités ornementales, P. radiata a été planté 
substantiellement à partir de 1910, non a des fins productives, mais plutôt pour contrôler 
l'érosion sur les terres agricoles de la CC (Toro et Gessel, 1999). C'est sa capacité à croître 
sur des sols dégradés qui lui a valu ses lettres de noblesse dans l'industrie forestière 
naissante des années 1940, décennie coïncidant avec le premier essor commercial de P. 
radiata au Chili (Mead, 2013). Cet attribut a facilité son introduction en tant qu'essence 
d'intérêt économique, mais c'est sa croissance rapide qui l'a propulsé au rang d'espèce 
dominante lors de l'expansion de la foresterie dans les années 1970 (Clapp, 2001). Dans le 
centre-sud du Chili, sa productivité fluctuerait entre 14 et 34 m3/ha/an, cette dernière valeur 
n'étant atteinte nul part ailleurs où il est cultivé (Del Lungo et al. 2006). C'est dans la CC, 
où les conditions naturelles (principalement climatiques et édaphiques) lui sont très 
favorables, qu'il atteint ces taux de croissance inégalés (Prado et al. 1986).  
 
D'abord, le climat de la CC est semblable à celui de la côte californienne (Arroyo et al. 
1995), où P. radiata croît naturellement. Cette similitude est, d'une part, due à la latitude 
puisque les peuplements naturels de l'espèce surviennent à 35,5-37°N (Mead, 2013), alors 
que la plupart des plantations du Chili sont établies à 34,5-39,5°S (INFOR, 2013a). D'autre 
part, l'influence océanique et, plus spécifiquement, de courants marins froids (Californie et 
Humboldt), engendre des variations saisonnières comparables aux deux locations (Mead, 
2013; Santibáñez et al. 2008). La combinaison de ces facteurs donne lieu à des conditions 
qui correspondent à un climat Csb dans la classification de Köppen, c'est-à-dire un climat 
tempéré chaud avec un été sec et tempéré (Kottec et al. 2006). Ce climat, décrit comme 
méditerranéen avec influence maritime, est caractérisé par un régime de précipitations 
concentré en hiver (70-75%) et une humidité relative élevée (Prado et al. 1986). Dans la 
CC, l'influence maritime est favorable à P. radiata car celle-ci tempère l'été (Gerding et 
Schlatter, 1995) et occasionne des brouillards durant cette même saison, un facteur reconnu 
important pour l'écologie de l'espèce (Mead, 2013). Les conditions estivales plus arides et 
plus chaudes d'un climat strictement méditerranéen sont suboptimales pour sa croissance 
(Gerding et Schlatter, 1995). L'ombre pluviométrique provoquant le prolongement de la 
saison sèche est en partie ce qui explique que P. radiata soit moins productif le long de la 
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vallée centrale du Chili (Prado et al. 1986) et que l'espèce soit naturellement exclue de la 
Californie continentale (Mead, 2013). D'autre part, la cordillère des Andes est l'hôte d'un 
gradient climatique abrupt qui limite la productivité de P. radiata en fonction de l'altitude 
(Mead, 2013): la précordillère, caractérisée par des précipitations orographiques comme 
dans la CC, peut donner lieu à de hauts rendements selon les types de sol (Prado et al. 
1986); alors que les plantations se raréfient en montant dû aux risques de dommages par la 
neige et le froid (Mead, 2013). 
 
Les facteurs édaphiques influencent, à une échelle plus fine, la productivité de P. radiata 
dans le centre-sud du Chili (Gerding et Schlatter, 1995). Le drainage et la profondeur 
enracinable du sol sont importants pour déterminer les rendements sylvicoles (Schlatter et 
Gerding, 1995). Ce sont ces facteurs qui favorisent la croissance de P. radiata sur les sols 
appauvris de la CC (Schlatter et al. 1998). En effet, l'érosion a, par endroits, éliminé les 
horizons supérieurs de ces sols d'origine granitique, les rendant moins fertiles et moins 
productifs (Schlatter, 1987). Par contre, la CC, plus ancienne formation géologique du pays 
(González-Bonorino, 1970), renferme un horizon minéral relativement bien drainé qui 
permet la pénétration profonde des racines fines (60-150 cm; Schlatter et al. 1998). De 
plus, la profondeur du sol et la pluviométrie agissent en synergie pour favoriser la 
productivité de P. radiata en influençant le stockage d'eau dans la zone racinaire (Jackson 
et Gifford, 1974). Sur des sols profonds, les rendements de P. radiata augmenteraient avec 
l'abondance des précipitations (Jackson et Gifford, 1974). Cette relation expliquerait 
pourquoi, le long de la CC, l'espèce atteint sa productivité optimale au sud du 37°S (Prado 
et al. 1986), latitude à laquelle les précipitations annuelles dépassent 1200 mm (Santibáñez 
et al. 2008; Mead, 2013). En revanche, dans la vallée centrale et la précordillère, le 
développement racinaire et le drainage sont souvent limités par la faible profondeur des 
sols (<60 cm) et l'imperméabilité de la roche mère (Toro et Gessel, 1999). La productivité 
de P. radiata y est alors restreinte par la quantité de précipitations puisque l'espèce ne 
tolère pas les sols saturés en eau (Mead, 2013), ce qui explique que sa productivité atteint à 
peine 15 m3/ha/an à plusieurs endroits le long de la dépression centrale (Prado et al. 1986). 
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Dans la précordillère, l'inclinaison du terrain limite la saturation hydrique du sol et permet 
une meilleure productivité de P. radiata (Toro et Gessel, 1999). 
  
Somme toute, la maturation rapide de P. radiata permet à l'industrie forestière de générer 
des bénéfices à l'intérieur d'une période de 30 ans ou moins (Toro et Gessel, 1999). En plus 
de ces courts temps de rotation, les propriétés de cette essence en font un produit ligneux 
versatile autant valable pour la production de pulpe que pour le bois d'œuvre (Mead, 2013). 
C'est cet apanage, ainsi que les politiques établies par le D.L. 701, qui ont donné lieu à la 
prépondérance de P. radiata depuis 1974 (Gwynne, 1993; INFOR, 2013a). En conclusion, 
les plantations d'espèces exotiques ont l'exclusivité dans le centre-sud du Chili. Or, même si 
ce type de plantation est souvent moins apte à maintenir la faune indigène, ce sont les 
méthodes sylvicoles appliquées à celles-ci qui détermineront, ultimement, la valeur de 
conservation de ces écosystèmes artificiels (Brockerhoff et al. 2008). 
 
1.4.2 Les méthodes d'aménagement et de gestion des plantations forestières 
 
Au Chili, les plantations sont dédiées à la production (Donoso et Otero, 2005). Leur 
fonction principale n'est pas la prestation de services (e.g. environnementaux, récréatifs) 
comme c'est le cas dans certains pays (Del Lungo et al. 2006). Les grandes entreprises, 
propriétaires de 78% des plantations du pays (Leyton, 2009), dictent la tendance générale 
des pratiques sylvicoles appliquées à cette ressource (Valdebenito, 2002). Comme l'objectif 
est d'optimiser les bénéfices, les sylviculteurs visent à maximiser la productivité tout en 
minimisant les coûts de production (Valdebenito, 2002) et ce, sans nécessairement tenir 
compte des externalités, positives ou négatives, que peut engendrer la foresterie (Conget et 
Avila, 2010). Le processus décisionnel qui mène à l'adoption d'une stratégie financièrement 
optimale s'effectue à différentes échelles spatiales. 
 
À l'échelle régionale, l'optimisation de la production se fait d'abord en choisissant les sites 
qui offrent les meilleures conditions de terrain (Valdebenito, 2002), ce qui aurait, de toute 
évidence, justifié l'introduction précoce de P. radiata dans la CC (Prado et al. 1986). 
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Historiquement, dans le centre-sud du pays, la quête aux sites les plus productifs a restreint 
l'afforestation des terres agricoles les plus dégradées (Gerding, 1991) et a, en parallèle, 
entraîné la substitution de forêts naturelles par des plantations d'espèces exotiques 
(Valdebenito, 2002). L'épuisement des terres les plus productives a ensuite mené à 
l'afforestation de terrains n'étant pas "d'aptitude préférentiellement forestière" (Gerding, 
1991). Aujourd'hui, les sites non-exploités de qualité se font rares dans la CC. Une grande 
partie des terres disponibles pour la foresterie sont déjà plantées ou ont déjà été exploitées. 
C'est pourquoi la majorité des peuplements plantés sont établis par reforestation et 
constituent, par le fait même, des plantations de 2e ou, même, de 3e rotation (INFOR, 
2013a).  
 
Les méthodes d'aménagement dictent les décisions quant à la disposition des plantations à 
l'échelle du paysage. Présentement, celles-ci sont soumises à des normes légales qui exigent 
l'application de mesures de protection le long des cours d'eau et des chemins publiques, 
ainsi que dans les zones humides (FAO, 2004). Ces mesures d'atténuations contribuent au 
maintient des communautés fauniques dans une zone occupée par des plantations (Carnus 
et al. 2006). D'ailleurs, la loi prescrit spécifiquement des mesures pour la protection des 
espèces menacées (CONAMA, 2007). Par contre, ces prescriptions sont rarement 
respectées car il est souvent plus rentable, pour les entreprises, de payer les amendes liées 
aux délits forestiers que de couvrir les coûts associés aux mesures exigées (Conget et Avila, 
2010). En outre, le rôle strictement productif des plantations résulte en un aménagement qui 
ne complémente pas le rôle des aires protégées (Donoso et Otero, 2005), ce qui limite le 
potentiel de conservation de la biodiversité à l'échelle du paysage (Simonetti et al. 2002). 
L'établissement de vastes peuplements équiens, la forme simplifiée des îlots de plantations, 
et la récolte basée sur des coupes à blanc atteignant parfois 100 ha font partie des pratiques 
usuelles des entreprises chiliennes (Donoso et Otero, 2005). L'usage répandu de ces 
méthodes diminue l'hétérogénéité du paysage (Franklin et Forman, 1987), un facteur crucial 
pour la conservation de la faune (Imbeau et al. 2001; Lindenmayer et Hobbs, 2004). 
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À l'échelle du peuplement, la maximisation des profits passe par la sélection judicieuse des 
traitements sylvicoles à employer pour chaque type de plantation (Valdebenito, 2002). En 
d'autres termes, les entreprises adaptent leurs pratiques en fonction de l'utilisation finale du 
bois produit (Gerding, 1991). Pour P. radiata, l'intensité de gestion change entre les 
plantations destinées à fournir du bois de haute qualité (sans nœuds) et celles dédiées à 
alimenter les usines de pâte et papier (Gerding, 1991). Bien qu'il implique des interventions 
coûteuses, l'élagage, un traitement fondamental pour l'obtention de bois sans nœuds 
(Valdebenito, 2002), est compensé par la valeur élevée du produit final (INFOR, 2013a). 
Cette opération n'est cependant pas nécessaire lorsque l'objectif est d'obtenir de la pulpe 
puisque, dans ce cas, l'intérêt est centré sur l'augmentation du volume produit (Valdebenito, 
2002). Or, cette distinction a un effet notable sur la structure de l'écosystème puisque 
l'omission de l'élagage restreint l'incidence de lumière à travers la canopée et, de ce fait, 
limite le développement de la végétation du sous-bois (Estades et Escobar, 2005). Puisque 
leur densité est réduite, le sous-bois est mieux développé dans les peuplements soumis à 
l'élagage et à des éclaircies hâtives (Estades et Escobar, 2005). Ce type de plantation 
contribue mieux au maintient de la faune indigène puisqu'il fournit un habitat favorable à 
une plus grande variété d'espèces (Brockerhoff et al. 2008). 
 
Outre les régimes d'élagage et d'éclaircies, la sylviculture d'espèces exotiques implique une 
gestion intensive similaire, peu importe l'objectif final (Valdebenito, 2002). En général, ces 
méthodes incluent: préparation du site; densité initiale d'arbres plantés de 1000-1600/ha; 
fertilisation; contrôle des mauvaises herbes; correction des fûts; contrôle phytosanitaire; 
protection contre les incendies forestiers; récolte par coupe à blanc (Sotomayor et al. 2002). 
L'autre caractéristique commune aux plantations industrielles du Chili est la courte rotation 
à laquelle elles sont soumises (Valdebenito, 2002). Les périodes de rotation prévues sont de 
20-25 ans pour P. radiata et peuvent être aussi courtes que 8-12 ans pour les eucalyptus 
cultivés pour produire de la pulpe (Sotomayor et al. 2002). Ceci dit, ces peuplements 
n'atteignent pas la maturité avant d'être rasés, ce qui empêche l'écosystème de culminer en 
termes de complexité structurelle (Estades et Escobar, 2005). Ainsi, cette pratique menace 
particulièrement les espèces spécialistes des forêts matures (Brockerhoff et al. 2008). Des 
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rotations plus longues favorisent la faune indigène dans son ensemble, car la diversité et 
l'abondance des organismes qu'une plantation peut abriter est fortement liée à sa complexité 
structurelle (Lindenmayer et Hobbs, 2004; Nájera et Simonetti, 2010). 
 
Somme toute, la finalité purement économique de la sylviculture au Chili ne conduit pas au 
développement forestier durable (Donoso et Otero, 2005; Conget et Avila, 2010). La 
certification environnementale apparaît comme une solution réaliste puisqu'elle peut 
constituer un incitatif financier. Plusieurs entreprises ont récemment montré un intérêt pour 
la certification du Forest Stewardship Council (FSC, 2011), incluant Forestal Mininco et 
Forestal Arauco (SmartWood, 2011; Woodmark, 2013), les deux plus importants groupes 
forestiers du pays (Conget et Avila, 2010). Comme résultat, la proportion des plantations 
certifiées FSC aurait passé de 13% à 67% entre 2009 et 2013 (WWF, 2014). Par contre, le 
regroupement des ingénieurs forestiers pour les forêts naturelles (Agrupación de Ingenieros 
Forestales por el Bosque Nativo; AIFBN) a critiqué la procédure de certification en 
pointant du doigt les organismes chargés des audits, et en la qualifiant notamment de "peu 
rigoureuse" (AIFBN, 2010; 2013). D'ailleurs, l'État n'a pas adopté la certification FSC en 
tant que norme officielle de gestion, favorisant le sceau local CERTFOR (Donoso et Otero, 
2005), une norme plus permissive qui n'a pas influencé significativement les pratiques de 
gestion de l'industrie (Astorga, 2012). Malgré que le Chili soit signataire du Processus de 
Montréal, un accord international visant la conservation et la gestion durable des forêts 
tempérées et boréales (Montreal Process, 1995), il faut se questionner sur la volonté du 
gouvernement à adopter des mesures qui favoriseront le respect des termes de cette entente. 
 
1.5 La cordillère côtière du centre-sud du Chili: une priorité de conservation 
 
À la lumière des faits énumérés jusqu'ici, la CC apparaît comme le siège de la production 
sylvicole dans le centre-sud du Chili et le cœur de l'industrie forestière nationale. D'ailleurs, 
cette chaîne de montagne se démarque par ses écosystèmes forestiers qui représentent, à la 
fois, un foyer de biodiversité et d'endémisme, ainsi qu'un habitat hautement menacé (Smith-
Ramírez, 2004). Considérant ces deux critères, il est logique que la CC fasse partie des 
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aires prioritaires pour la conservation, et ce autant à l'échelle nationale (Armesto et al. 
1998) qu'internationale (Myers et al. 2000). En particulier, la portion de la CC 
correspondant aux régions VII, VIII et IX englobe 5 des 31 sites de haute priorité définis 
par un panel d'experts lors d'un symposium pour la préservation de la biodiversité du Chili 
tenu en 1993 (Muñoz et al. 1997). Qu'en est-il deux décennies plus tard? La présente 
section vise à dresser le portrait des forêts de cette zone afin de démontrer leur importance 
biologique et souligner les facteurs qui compromettent leur intégrité. 
 
1.5.1 Les forêts de la cordillère côtière: un point chaud de biodiversité 
 
Les forêts valdiviennes font parti d'un des 34 points chauds de biodiversité établis par 
Conservation International (CI) à l'échelle du globe (Chilean winter rainfall-Valdivian 
forests; CI, 2011). Ce statut est justifiable car elles représentent un riche foyer d'endémisme 
(Arroyo et al. 2008) et, aussi, parce qu'elles constituent, avec les forêts magellaniques, les 
seules forêts tempérées du néotropique (Dinerstein et al. 1995). Celles-ci sont d'ailleurs 
séparées du reste des forêts sud-américaines par une large frange de végétation aride 
(Villagrán et Hinojosa, 1997). Cette isolation, en grande partie due à l'effet des Andes sur 
les systèmes climatiques (Villagrán et Hinojosa, 1997), serait à la source du haut taux 
d'endémisme que ces forêts affichent (Arroyo et al. 1999). Or, l'aire délimitée par ce 
"hotspot" est vaste et couvre l'ensemble des écorégions de la forêt valdivienne et du 
matorral chilien (Annexe 1; CI, 2011). Dans le centre-sud du pays, latitude à laquelle, pour 
des raisons historiques et écologiques, la richesse spécifique des écosystèmes chiliens 
atteint son apogée (Samaniego et Marquet, 2009), ce point chaud de biodiversité inclue la 
CC et les Andes. Par contre, reconnaissant la CC comme ayant une plus grande 
biodiversité, les conservationistes chiliens insistent sur l'importance de distinguer les forêts 
andines de celles de la CC (Armesto et al. 1992; Smith-Ramírez, 2004).  
 
Cette différence est d'abord due à l'évolution biogéographique de la région, la CC ayant été 
une source historique de biodiversité pour les forêts tempérées néotropicales (Villagrán et 
Hinojosa, 2005). Lors de la dernière période glaciaire, l'influence océanique sur le climat 
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aurait permis aux riches forêts pluviales de subsister sur la côte chilienne, au nord du 41°S 
(Villagrán, 1990; Villagrán et Hinojosa, 2005). De ce fait, la CC des actuelles régions VIII 
et IX aurait constitué le refuge principal du biote des forêts valdiviennes durant le 
pléistocène-supérieur, après quoi seulement une portion de celui-ci aurait recolonisé l'aire 
aujourd'hui couverte par l'écorégion du même nom (Villagrán et Hinojosa, 2005). Cet 
évènement expliquerait le remarquable taux d'endémisme de l'herpétofaune actuelle des 
forêts valdiviennes (Arroyo et al. 1999), incluant  plusieurs espèces d'anoures rares dont la 
distribution est limitée à la CC (e.g. Veloso et al. 2010a; 2010b; 2010c) et qui 
représenteraient, de toute évidence, un héritage gondwanien (San Mauro et al. 2005). Les 
forêts valdiviennes sont aussi l'habitat de plusieurs espèces de micromammifères qui sont 
aujourd'hui les seuls survivants de leurs clades respectives (Saavedra et Simonetti, 2005). 
Bref, cette zone abrite une variété d'espèces reliques, indiquant qu'elle constitue un centre 
de paléo-endémisme (Arroyo et al. 1999; Smith-Ramírez, 2004). 
 
La dernière ère glaciaire explique aussi la répartition de plusieurs types forestiers qui se 
restreignent aujourd'hui à la CC (Villagrán et Hinojosa, 2005). Les forêts côtières exhibent 
une grande variété d'essences d'origines phylogénétiques très divergentes, alors que les 
forêts andines sont dominées par le genre Nothofagus, dont la distribution aurait été 
moindrement altérée par la dernière glaciation (Villagrán et Hinojosa, 1997). Cette 
différence est également attribuable aux régimes de perturbations auxquelles ces forêts sont 
respectivement soumises (Veblen, 1981). Les évènements catastrophiques qui surviennent 
fréquemment dans les Andes favorisent la présence de peuplements équiens et l'ubiquité de 
certaines espèces de Nothofagus intolérantes à l'ombre et aptes à coloniser les dépôts 
volcaniques à la suite d'éruptions dévastatrices (Veblen, 1978). En revanche, les forêts 
côtières sont régies par une dynamique de régénération par trouée, favorisant ainsi la 
colonisation d'essences tolérantes à l'ombre et la formation d'une mosaïque forestière plus 
hétérogène (Veblen, 1981).  
 
Outre la valeur paléo-endémique de son biote, la CC des régions VII, VIII et IX se 
démarque en tant que foyer de biodiversité par le fait qu'elle soit sise sur l'écotone entre les 
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climats méditerranéens et tempérés du Chili (Smith-Ramírez, 2004). En effet, ces forêts ont 
les caractéristiques d'un écosystème de transition (Smith-Ramírez, 2004), pouvant donner 
lieu à des assemblages fauniques retrouvés nul part ailleurs (Saavedra et Simonetti, 2005). 
À cette latitude, la CC est divisée en deux sections, soit la cordillère Maulino (35-37°S), 
qui s'étend entre les fleuves Mataquito et Bíobío, et la cordillère Nahuelbuta (37-38,5°S), 
qui s'étend entre les fleuves Bíobío et Imperial (Figure 1.3A). Ces deux unités sont 
respectivement associées aux zones subhumide et humide du Chili (Santibañez et al. 2008). 
 
 
Figure 1.4   Topographie et état de conservation des forêts du centre-sud du Chili.   
(A) Localisation des principales unités physiographiques, incluant les deux sections de la 
cordillère côtière, Maulino et Nahuelbuta. (B) Localités prioritaires pour la conservation 
établies en 1993 (Muñoz et al. 1997) et étendue des aires protégées à travers la mosaïque 
forestière actuelle.  
 
Source: CONAF, 2012. 
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La cordillère Maulino constitue un site mésique et est l'hôte de forêts caducifoliées (forêt 
Maulino; Luebert et Pliscoff, 2006). La forêt Maulino est dominée par le hualo (Nothofagus 
glauca), mais possède une grande richesse floristique (Villagrán et Hinojosa, 1997). Elle 
abrite des types forestiers très rares, notamment des peuplements de queule (Gomortega 
keule), de pitao (Pitavia punctata), et de ruil (Nothofagus alessandrii), espèces menacées 
dont les populations résiduelles sont restreintes à cette zone (CONAMA, 2009). Jusqu'à 
récemment, la faune de la forêt Maulino était peu connue (Smith-Ramírez, 2004). Or, 
plusieurs études portant sur les impacts de la fragmentation de cet écosystème ont permis 
de combler le manque en compilant des données sur les carnivores, les micromammifères, 
les oiseaux et les coléoptères (Simonetti, 2006), ainsi que sur les insectes herbivores (Jaña-
Prado et Grez, 2004) et les abeilles (Valdovinos et al. 2008). Par contre, toutes ces études 
ont été réalisées dans la zone entourant la Réserve Nationale Los Queules (RNLQ; 147 ha) 
qui fait partie d'une forêt continue de 600 ha, un des seuls îlots de cette magnitude 
représentant l'écosystème de la forêt Maulino mature (Simonetti, 2006; Annexe 2.1). Dans 
cette même aire d'étude, deux nouvelles espèces d'anoures ont d'ailleurs été découvertes 
grâce à de récents efforts d'échantillonnage (Veloso et al. 2005; Cuevas, 2010). 
 
La faune de la cordillère Nahuelbuta a aussi été largement étudiée (Smith-Ramírez et al. 
2005). Cette zone, associée à un climat plus humide, abrite des forêts mixtes et laurifoliées 
(Luebert et Pliscoff, 2006). Les peuplements dominés par des essences laurifoliées 
supportent plus d'espèces de mammifères que les forêts andines de Nothofagus à la même 
latitude (Murúa, 1996). La richesse spécifique et l'endémisme des forêts de Nahuelbuta ont, 
entre autres, été documentés pour les crustacés terrestres (Jara, 2005), l'herpétofaune (Ortiz 
et Ibarra-Vidal, 2005) et les abeilles (Ruz et Vivallo, 2005). Il faut mentionner la présence 
du renard de Darwin (Pseudalopex fulvipes), une espèce "En danger critique d'extinction" 
dont la population du Parc National Nahuelbuta (PNN; 6832 ha) se retrouve isolée à 600 




1.5.2 Les forêts de la cordillère côtière: des écosystèmes en péril 
 
Avant 1550, il est estimé que 63% du territoire des régions VII, VIII et IX était couvert de 
forêts naturelles, lesquelles étaient concentrées dans la CC et les Andes (Lara et al. 2012). 
De nos jours, cette proportion est réduite à 21%, un pourcentage équivalent à celui occupé 
par les plantations forestières (Lara et al. 2012). Le profil forestier de cette zone a été 
modifié de telle sorte que l'essentiel des forêts naturelles se retrouve maintenant dans les 
Andes (Figure 1.3B). Même si la déforestation de la CC a commencé il y a plus de 400 ans 
(Armesto et al. 2010), les dernières décennies ont été marquées par une dégradation 
particulièrement sévère des forêts naturelles restantes. En effet, Echeverría et al. (2006) ont 
détecté, dans un secteur de la cordillère Maulino, une perte de 67% des forêts naturelles 
entre 1975 et 2000, plus de la moitié de cette réduction étant attribuée à l'établissement de 
plantations. Malgré que la substitution des forêts naturelles soit illégale depuis plus de 30 
ans2, la négligence institutionnelle et la mollesse des mesures punitives ont permis la 
persistance de ce processus de conversion (Conget et Avila, 2010). D'ailleurs, cette 
problématique est encore d'actualité malgré le décret, en 2008, de la Ley de Bosque Nativo 
qui a réitéré, de manière plus stricte, l'interdiction de cette pratique (AIFBN, 2012).  
 
Dans la CC du centre-sud du Chili, la fragmentation des forêts naturelles est considérable, 
si bien que les îlots restants sont de petite taille et dispersés dans une matrice dominée par 
les plantations industrielles (Bustamante et Castor, 1998; Echeverría et al. 2006). Il ne 
persiste, dans cette zone, aucun bloc de forêt naturelle intacte équivalent à une superficie 
≥5000 ha (Neira et al. 2002). De plus, a majorité des fragments restants correspondent à des 
forêts secondaires hautement détériorées; les forêts matures étant limitées à de rares 
parcelles isolées les unes des autres (Annexe 2; Neira et al. 2002; Echeverria et al. 2006).  
_______________ 
2 Selon le D.L. 259 de 1980, la coupe à blanc en forêt naturelle n'est permise que pour deux types 
forestiers, soit les types roble-hualo (Nothofagus obliqua, Nothofagus alpina, Nothofagus dombeyi) 
et roble-raúli-coigüe (Nothofagus obliqua, Nothofagus glauca). Or, tout propriétaire procédant à ce 
type de coupe se voit dans l'obligation d'établir subséquemment un minimum de 3000 plants par 
hectare des mêmes espèces distribuées de manière homogène (Ministerio de Agricultura, 1980). 
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Ceci est d'abord attribuable au déboisement et à la surexploitation historiques de ces forêts 
(Becerra, 2008; Armesto et al. 2010), mais aussi à la coupe sélective qui fut la première 
cause de dégradation des forêts naturelles dans le centre-sud du pays entre 1985 et 1994 
(Lara et al. 1999). Ces perturbations anthropiques ont aussi des effets collatéraux sur les 
écosystèmes. En effet, l'intégrité des îlots forestiers restants est menacée par  des  processus  
tels  que  l'altération  de  la  dynamique  successionnelle  causée  par  la fragmentation 
(Guerrero et Bustamante, 2009), ainsi que l'invasion des peuplements naturels par P. 
radiata causée par les effets de bordures et la réduction de la densité de la canopée 
(Bustamante et al. 2003).  
 
Le territoire des cordillères Maulino et Nahuelbuta est l'une des zones du Chili où 
l'empreinte humaine est la plus forte (WCS & CIESIN, 2005). Cette information est 
d'autant plus préoccupante considérant la carence notable d'aires protégées dans cette zone 
(Smith-Ramírez, 2004). En effet, la CC inclue, entre les fleuves Mataquito et Imperial, 8 
aires protégées qui couvrent aussi peu que 10 491 ha, ce qui équivaut à 4% des territoires 
dédiés à la conservation dans les Andes entre ces mêmes latitudes (Rovira et al. 2008). 
Avec ses 6832 ha, le PNN constitue la plus large de ces aires, mais pourrait, selon Smith-
Ramírez (2004), facilement être agrandie de manière à inclure des fragments adjacents de 
forêt naturelle actuellement sous autorité privée (Annexe 2.2). D'après une analyse de 
probabilité d'extinction de populations, le PNN serait la seule de ces aires protégées à 
pouvoir supporter, à long terme, une métapopulation de Oncifelis guigna (Acosta et al. 
2003), un félidé considéré "Vulnérable" par l'UICN (Acosta et Lucherini, 2008). La survie 
de la population associée à la RNLQ dépendrait, quant à elle, du maintient des fragments 
avoisinants de forêt naturelle non protégée et de la possibilité des individus à pouvoir se 
déplacer à travers la matrice (Acosta et al. 2003). L'état de conservation de ces forêts est 
donc au même stade qu'il y a 20 ans puisque la plupart des sites prioritaires de conservation 
établis pour la CC en 1993 se retrouvent, encore aujourd'hui, non protégés (Figure 1.3B). 
Cette situation vient accentuer la nécessité de considérer la matrice anthropogénique dans 
les plans de conservation, ce qui, du même coup, vient fortifier le rôle essentiel des 
propriétaires privés dans cette planification (Daily, 2001; Simonetti, 2006). 
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1.6 La faune indigène de la cordillère côtière dans un paysage fragmenté 
 
La perte des habitats naturels et l'inévitable fragmentation du paysage associée à celle-ci, 
plus souvent qu'autrement causées par le développement des activités humaines, constituent 
l'une des principales menaces pour les espèces terrestres à l'échelle globale (Baillie et al. 
2004). Au Chili, la fragmentation des forêts naturelles est, depuis longtemps, reconnue 
comme une problématique écologique de premier ordre (Bustamante et Grez, 1995). Ses 
impacts écologiques ont été amplement étudiés dans la cordillère Maulino, que ce soit au 
niveau de la dynamique écosystémique (Bustamante et Castor, 1998; Donoso et al. 2003), 
des communautés animales (Jaña-Prado et Grez, 2004; Saavedra et Simonetti, 2005; 
Vergara et Simonetti, 2007), ou d'espèces fauniques d’intérêt (Acosta et Simonetti, 2004). 
Ce genre d'évaluation est, cependant, peu disponible pour les forêts de Nahuelbuta. 
 
Les nombreuses études réalisées indiquent que les réponses de la faune indigène à la 
fragmentation sont idiosyncratiques, c'est-à-dire qu'elles dépendent des caractéristiques 
propres à chaque espèce ou groupe d'espèces (Bustamante et Grez, 2004). Par exemple, une 
étude portant sur deux carnivores a montré que O. guigna était vulnérable à la 
fragmentation puisqu'il dépendait fortement des grands îlots de forêt naturelle, alors que 
Pseudalopex culpaeus (Canidae), une espèce plus généraliste, se voyait peu affecté par la 
modification du paysage (Acosta et Simonetti, 2004). Aussi, deux études sur l'avifaune ont 
indiqué que la fragmentation du paysage affectait différemment les espèces en fonction de 
leur niche écologique, que ce soit au niveau du type de diète (Vergara et Simonetti, 2007) 
ou des stratégies de nidification (Estades et Temple, 1999).  
 
Les réactions idiosyncratiques des espèces à la fragmentation expliquent l'incohérence de la 
relation entre la taille des fragments d'habitat et l'état de certaines communautés fauniques à 
l'intérieur de chacun de ces fragments (Prugh et al. 2008). À titre illustratif, Saavedra et 
Simonetti (2005) ont observé une richesse spécifique plus élevée de micromammifères dans 
la forêt continue que dans les habitats fragmentés, alors que Grez (2005) a rapporté une 
relation inverse chez les communautés de coléoptères épigés. Jaña-Prado et Grez (2004) 
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n'ont, quant à eux, pas noté d'effet de la fragmentation sur l'abondance et la richesse 
d'espèces d'insectes herbivores dans les résidus de la forêt Maulino.  
 
Ces deux derniers résultats sont en désaccord avec la théorie de la biogéographie insulaire 
qui suppose que les grands îlots d'habitats contiennent plus d'espèces que les petits 
(MacArthur et Wilson, 1967). Or, ce paradigme, concept de base pour la planification de la 
conservation à l'échelle du paysage, a notamment été mis en doute par Prugh et al. (2008). 
Ceux-ci ont observé, par le biais d'une méta-analyse, que la taille et l'isolation des îlots 
d'habitat naturel sont, en soi, de piètres indicateurs de l'occupation pour la majorité des 
espèces fauniques. Les résultats de cette analyse ont permis d'élargir le débat SLOSS 
("single large or several small")3 en soulignant l'importance de considérer toutes les 
composantes du paysage visé par les actions de conservation et non seulement les aires 
protégées. Ils suggèrent par ailleurs que les caractéristiques de la matrice dans laquelle sont 
intégrés les habitats résiduels constituent un facteur crucial pour la conservation des 
espèces dans un paysage fragmenté. Dans la cordillère Maulino, Estades et Temple (1999) 
ont montré que le type de végétation adjacent aux îlots de forêt naturelle avait un impact 
significatif sur la composition des communautés aviaires habitant ces fragments. Leurs 
conclusions furent semblables à celles de Andrén (1994) qui a suggéré que, pour étudier les 
effets de la fragmentation sur la faune, le paysage ne devrait pas être vu comme un réseau 
d'îles d'habitats favorables dans une mer d'habitats non favorables, mais plutôt comme une 
mosaïque hétérogène constituée d'habitats de qualité variable. 
 
Dans la CC, l'approche mosaïque a été utilisée à plusieurs reprises pour évaluer l'impact de 
l'invasion des plantations industrielles sur la faune (Simonetti, 2006). La présence de 
plantations dans la matrice s'est montrée favorable pour la faune forestière en comparaison 
avec les types d'usage des terres qui inhibent le développement d'un couvert boisé. En effet, 
 
_______________ 
3 Prenant racine dans les années 1970, le débat SLOSS est un débat en biologie de la conservation quant 
à l'efficacité d'une seule grande réserve ("single large") par rapport à plusieurs petites réserves 
("several small") comme moyen pour conserver la biodiversité dans un paysage fragmenté. 
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les plantations peuvent mitiger les impacts de la fragmentation sur l'avifaune, d'une part, en 
réduisant les effets de bordure (Estades et Temple, 1999) et, d'autre part, en servant de zone 
tampon entre les fragments d'habitat naturel (Tomasevic et Estades, 2008). De plus, les 
forêts plantées facilitent le mouvement des espèces strictement forestières qui ne 
s'aventurent que rarement en dehors du couvert forestier (Uezu et al. 2008). Enfin, il a été 
montré que plusieurs espèces indigènes utilisent les plantations comme habitat, incluant des 
oiseaux (Vergara et Simonetti, 2007), des mammifères (Saavedra et Simonetti, 2005) et des 
insectes (Grez et al. 2003). 
 
Toujours dans la cordillère Maulino, la structure des plantations affecterait la composition 
et l'abondance des populations animales que celles-ci abritent, la règle générale étant que 
les sites arborant un sous-bois bien développé attirent une plus grande variété d'espèces 
(Tomasevic et Estades, 2008; Simonetti et al. 2013). Malgré cela, les plantations ne 
reproduisent pas exactement les conditions existantes en forêt naturelle et, de ce fait, ne 
constituent généralement pas un habitat préférentiel pour les espèces spécialistes (Acosta et 
Simonetti, 2004; Saavedra et Simonetti, 2005). Finalement, les plantations abritent une 
quantité supérieure d'espèces animales exotiques par rapport aux fragments de forêt 
naturelle qui, à leur tour, comportent plus d'espèces introduites que les forêts continues 
(Becerra et Simonetti, 2013). Ces résultats indiquent donc un patron emboîté dans la 
distribution des espèces exotiques à l'échelle du paysage, suggérant ainsi que les plantations 
facilitent les invasions biologiques en constituant un foyer pour les espèces introduites et 
potentiellement envahissantes (Becerra et Simonetti, 2013). Cette situation pourrait s'avérer 
une menace sérieuse pour la faune indigène dans la CC considérant que les espèces 
invasives représentent une des causes majeures de perte de biodiversité sur la planète, et ce 




CONCILIER LA PRODUCTION FORESTIÈRE ET LA 
CONSERVATION DE LA FAUNE 
 
 
Le premier chapitre a mis en contexte la problématique liée à la conservation de la faune 
dans un paysage dominé par des plantations forestière industrielles, soit la CC du centre-
sud du Chili. Le chapitre suivant présente des solutions potentielles à cette problématique 
en pesant les pours et les contres de chacune de celles-ci de manière à ne retenir que les 
résolutions les plus adéquates. Les stratégies à adopter pour conserver la biodiversité sont 
décrites et évaluées dans la première section. Les deux autres sections présentent 
respectivement des pratiques sylvicoles encourageant le maintient des espèces fauniques 
indigènes et des mécanismes pouvant stimuler l'adoption de telles pratiques. La description 
de méthodes de conciliation entre production et conservation applicables au Chili servira de 
tremplin vers le troisième chapitre dans lequel des opportunités de conservation dans la CC 
seront proposées.  
 
2.1 Cerner les stratégies de conservation à adopter 
 
Depuis plusieurs décennies, un grand débat a lieu quant aux stratégies à adopter pour 
ralentir le taux d'extinction anthropogénique des espèces (Franklin, 1993; Simberloff, 
1998). C'est expressément pour répondre à la crise de la biodiversité qu'est née la biologie 
de la conservation (Soulé, 1985). Cette discipline, connexe à l'écologie, mais qui emprunte 
à la philosophie et d'autres domaines des sciences naturelles et sociales (Soulé, 1985), s'est 
notamment penchée sur la question fondamentale: pourquoi conserver la biodiversité? Le 
débat face à cette question met en contraste deux idéologies, l'anthropocentrisme et le 
biocentrisme, qui reflètent respectivement les vues de l'écologie superficielle et de 
l'écologie profonde (Naess, 1973). La première focalise sur la valeur utilitariste de la 
biodiversité (Naess, 1973), et mesure, par exemple, la "santé" d'une forêt en fonction de sa 
capacité à fournir des ressources et des services à l'humain (Wagner, 1994). La seconde 
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attire l'attention sur la valeur intrinsèque de la biodiversité (Naess, 1973), et supporte l'idée 
que la conservation des espèces doit être considérée comme une finalité en soi (Simberloff, 
1999). Cette dichotomie idéologique, de concert avec les contraintes auxquelles les 
conservationnistes doivent faire face, donne lieu à différentes stratégies de conservation 
(Soulé, 1985; Simberloff, 1999). Cette section présente brièvement trois des principales 
approches utilisées en biologie de la conservation: le filtre brut, le filtre fin et la gestion 
écosystémique. Elle liste les avantages et désavantages de chacune et examine les 
conditions dans lesquelles elles s'appliquent de manière à évaluer comment elles sont 
applicables dans la CC du Chili. 
 
2.1.1 Filtre brut et filtre fin 
 
Le concept des filtres brut et fin, élaboré par The Nature Conservancy (TNC) en 1982 
(Noss, 1987), est une métaphore expliquant l'approche selon laquelle le maintient de la 
biodiversité passe par la protection de communautés naturelles entières (filtre brut) et la 
conservation d'espèces individuelles (filtre fin). Ces deux stratégies complémentaires sont 
associées à l'écologie profonde puisqu'elles sont axées sur la biodiversité sans tenir compte 
directement des biens et services que celles-ci peuvent fournir (Naess, 1973). 
 
D'abord, le filtre brut consiste à mettre en réserve des aires naturelles représentatives des 
types de communautés présentes dans une zone donnée (Hunter, 1991), ce qui, pour les 
forêts du Chili, se traduit par la protection de différents types forestiers (Simonetti et 
Armesto, 1991). Cette approche est avantageuse puisque les réserves protègent souvent des 
boîtes noires (Hunter, 1991): elles permettent de préserver l'intégrité de la communauté 
sans avoir à connaître la totalité de ses composantes (les espèces) et à comprendre toutes les 
subtilités de son fonctionnement interne (e.g. relations trophiques, succession). De plus, il 
est moins coûteux de conserver des écosystèmes entiers que de mettre en œuvre des plans 
de gestion pour une multitude d'espèces menacées (Hunter, 1991; Franklin, 1993). Par 
contre, les réserves sont rarement aptes à assurer la survie de toutes les espèces, dû à la 
taille et la connectivité limitées de celles-ci (Simonetti et Armesto, 1991). Par exemple, 
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seulement 45% des parcs nationaux du Chili seraient assez grands pour maintenir des 
populations viables de carnivores (Simonetti et Mella, 1997). C'est donc dire que certaines 
espèces passent à travers le filtre brut et que le filtre fin peut complémenter cette stratégie 
(Simonetti et Armesto, 1991). 
 
L'approche du filtre fin cible des espèces individuelles (Hunter, 1991). Comme il est 
pratiquement impossible de faire le suivi et la gestion de tous les aspects de la biodiversité, 
cette stratégie peut servir de raccourci si la conservation des espèces visées permet d'en 
protéger d'autres (Simberloff, 1998). Or, les organismes gouvernementaux focalisent 
souvent sur les espèces menacées, comme c'est le cas aux États-Unis où de telles espèces 
sont protégées en vertu du Endangered Species Act (Simberloff, 1998). Au Chili, l'état de 
conservation et l'endémisme sont, pour la CONAF, les plus importants critères afin de 
choisir les espèces fauniques prioritaires pour la gestion, une liste qui exclue d'ailleurs les 
invertébrés (Tableau 2.1). Les efforts axés sur des espèces à statut précaire et sensibles aux 
perturbations anthropogéniques est justifiable par le fait qu'elles peuvent constituer des 
espèces indicatrices (Caro et O'Doherty, 1999). Par contre, la richesse spécifique et la 
diversité d'habitat ne sont pas nécessairement corrélées avec la présence d'espèces rares 
et/ou menacées (Prendergast et al. 1993). Certains auteurs argumentent que d'autres 
caractéristiques spécifiques devraient guider le choix des espèces cibles d'un plan de 
gestion et de suivi (Lambeck, 1997; Simberloff, 1998). Les espèces vedettes, les espèces 
parapluies et les espèces clés sont trois raccourcis qui ont été proposés pour rendre plus 
efficace l'approche par espèce (Simberloff, 1998; Roberge et Angelstam, 2004).  
 
D'abord, une espèce vedette est sélectionnée comme ambassadeur ou symbole d'un habitat 
ou d'une cause en particulier (WWF, s.d.), pour ensuite être utilisée stratégiquement comme 
vecteur de sensibilisation et de financement pour la conservation (Leader-Williams et 
Dublin, 2000). Ces figures de proue de la biodiversité sont souvent incarnées par de grands 
vertébrés "charismatiques" (Leader-Williams et Dublin, 2000), comme le panda géant 
(Ailuropoda melanoleuca), logo et pierre angulaire des campagnes de financement du 
World Wildlife Fund (WWF). Au Chili, le huemul (Hippocamelus bisulcus) et le chinchilla 
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à longue queue (Chinchilla lanigera) sont bien connus et considérés comme des espèces 
vedettes potentielles (Arroyo et al. 1999), mais celles-ci n'habitent pas la CC du centre-sud 
du pays. En attirant du support financier pour la préservation de son habitat, les espèces 
vedettes aident à protéger d'autres espèces qui dépendent de cet habitat (Caro et O'Doherty, 
1999). De par leur grande taille, ces espèces ont souvent besoin de vastes habitats pour 
subsister, ce qui fait qu'elles peuvent aussi représenter des espèces parapluies (Simberloff, 
1998).  
 
Tableau 2.1 Critères de sélection des espèces fauniques prioritaires pour la gestion au 
Chili. Classification en fonction des points accumulés pour chaque espèce dans le cadre du 
Programa para la Conservación de la Flora y Fauna Silvestre Amenazada de Chile créé en 
1999 par la CONAF: Priorité I (5-7 points); Priorité II (4 points); et Priorité III (3 points).  
 
 
Inspiré de : CONAF (1999), p. 22 
 
Le concept d'espèce parapluie a originalement été utilisé pour délimiter l'aire d'un territoire 
qui devrait être protégée de manière à fournir un habitat favorable à plusieurs espèces (Caro 
et O'Doherty, 1999; Roberge et Angelstam, 2004). Lambeck (1997) utilise ce terme dans un 
sens plus large, décrivant un parapluie comme une espèce dont les exigences écologiques 
sont particulièrement élevées. En conservant les attributs d'habitat comme la connectivité et 
la structure nécessaires à différents types d'espèces parapluies, il est possible de préserver 
des espèces sympatriques dont les besoins sont moindres (Lambeck, 1997). O. guigna 
constituerait probablement une espèce parapluie dans le centre-sud du Chili puisque la 
viabilité de ses populations dépend de vastes blocs de forêt naturelle et d'une bonne 
connectivité d'habitat (Acosta et al. 2003). Nonobstant, Simberloff (1998) souligne que la 
gestion intensive de ce genre d'espèce, par alimentation supplémentaire ou réintroduction 
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d'individus, par exemple, est contradictoire car les espèces supposées être protégées en 
vertu de l'ombrelle écologique ne bénéficient pas des traitements reçus par l'espèce dont la 
population est maintenue artificiellement. 
 
Une espèce clé est celle dont la présence influence la communauté, incluant souvent 
plusieurs effets indirects, de manière disproportionnée par rapport à son abondance ou sa 
biomasse (Paine, 1995). Ce concept a d'abord été montré dans une communauté où le retrait 
d'un prédateur clé favorisait la dominance écologique d'une espèce au détriment d'autres 
espèces moins compétitives (Paine, 1969), mais la fonction d'une espèce clé peut prendre 
plusieurs formes (Paine, 1995). Payton et al. (2002) distinguent quatre types d'espèces clés: 
(1) organismes contrôlant les espèces très compétitives (souvent des prédateurs); (2) 
fournisseurs de ressource; (3) mutualistes; et (4) ingénieurs écosystémiques. Étant donné 
que plusieurs espèces dépendent des activités des espèces clés, Simberloff (1998) prône 
cette approche pour sélectionner les espèces cibles d'un plan de gestion et de suivi. Cette 
stratégie est d'ailleurs employée par la WWF pour déterminer les espèces prioritaires pour 
la conservation dans une écorégion donnée (WWF, s.d.). Par contre, l'identification de 
telles espèces n'est pas simple et il n'existe pas de consensus quant à la méthodologie à 
utiliser pour détecter une espèce clé (Power et al. 1996). De plus, il n'est pas certain que 
toutes les communautés aient des espèces clés ou que toutes les espèces clé puissent être 
gérées efficacement (Simberloff, 1998). En revanche, l'étude de ces espèces permet de 
comprendre les mécanismes qui sous-tendent les fonctions et la structure d'un écosystème, 
ce qui, en soi, est un avancement pour les biologistes de la conservation (Simberloff, 1998). 
 
2.1.2 Gestion écosystémique 
 
La gestion écosystémique intègre le savoir scientifique des relations écologiques dans un 
contexte sociopolitique et un cadre de valeurs afin de protéger l'intégrité des écosystèmes 
naturels à long terme (Grumbine, 1994). Selon Grumbine (1994), quatre des cinq objectifs 
de la gestion écosystémique visent à réduire, ou éliminer, la crise de la biodiversité, alors 
que le dernier vise à accommoder l'usage et l'occupation anthropique des écosystèmes en 
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respectant les contraintes énoncées au travers des quatre premiers objectifs (Tableau 2.2). 
Or, la gestion écosystémique a été critiquée par certains auteurs notamment à cause des 
différentes interprétations données au terme "intégrité d'un écosystème" et à l'absence de 
consensus quant aux méthodes pour mesurer cette dite intégrité (Simberloff, 1998). 
Certains considèrent par ailleurs que l'utilitarisme est trop souvent mis à l'avant plan dans 
cette approche et qu'elle autoriserait l'extinction de certaines espèces tant que ces pertes 
n'altèrent pas la capacité de l'écosystème à fournir des ressources (Stanley, 1995; 
Simberloff, 1998). À l'inverse, l'organisme Defenders of Wildlife (DW) prône la 
valorisation utilitariste de la biodiversité, car elle fournit des incitatifs financiers pour la 
conservation (Casey et al. 2006); un avantage important considérant que l'argent est une 
ressource limitante dans ce domaine (Soulé, 1985).  
 
Tableau 2.2  Les cinq objectifs de la gestion écosystémique selon Grumbine (1994). 
 
 
En outre, à une époque où la surface terrestre est de plus en plus occupée par des 
écosystèmes influencés par l'humain, la conservation ne peut pas seulement être fondée sur 
des réseaux d'aires protégées (Daily, 2001). La gestion de la matrice est donc indispensable 
pour préserver la biodiversité à l'échelle du paysage (Franklin et Lindenmayer, 2009), 
surtout dans les zones hautement anthropisées comme c'est le cas dans la CC du centre-sud 
du Chili (Simonetti, 2007). C'est ce que propose la gestion écosystémique en offrant une 
vision holistique de la conservation qui inclue la gestion des aires protégées et de la matrice 
dans laquelle elles sont intégrées (Grumbine, 1994). Cette approche est d'ailleurs un des 
principes centraux pour l'application de la CDB (SCBD, 2004). 
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La gestion écosystémique est particulièrement avancée dans le domaine de la foresterie, où 
elle est connue comme la "nouvelle foresterie" (Gillis, 1990). Il existe des ouvrages 
complets consacrés au raffinement de cette approche (e.g. Kohm et Franklin, 1997; 
Lindenmayer et Franklin, 2002; Gauthier et al. 2008). Des auteurs ont aussi listé les 
principes généraux de gestion et des stratégies pour guider la conservation de la 
biodiversité en forêt et ce, autant pour les forêts naturelles exploitées (Lindenmayer et al. 
2006) que pour les plantations (Lindenmayer et Hobbs, 2004; Brockerhoff et al. 2008). 
D'autre part, la gestion adaptative fait partie intégrante de cette approche: les gestionnaires 
doivent évaluer les impacts de chaque stratégie appliquée sur le terrain de manière à 
rétroalimenter le processus de conservation en cours (Grumbine, 1994). Ces "expériences 
naturelles" fournissent des informations cruciales afin d'améliorer les méthodes de gestion 
en forêt exploitée (Lindenmayer et al. 2006). Or, cette tactique est rarement adoptée dû au 
coût élevé des programmes de suivi qu’elle nécessite et à la validité contestable des 
méthodes existantes pour évaluer l'intégrité des écosystèmes (Lindenmayer, 1999). Le 
concept d'espèce indicatrice, une méthode couramment employée pour estimer l'intégrité 
écologique, ne fait pas l'unanimité auprès des scientifiques dû à l'absence d'une procédure 
précise de sélection et à une confusion quant à ce que la dite espèce devrait indiquer 
(Landres et al. 1988; Carignan et Villard, 2002). Simberloff (1998) suggère, à cet effet, que 
les espèces clés soient favorisées dans la sélection d'espèces indicatrices. 
 
2.1.3 Stratégies mixtes 
 
Au final, bien qu'il n'y ait pas de consensus quant à l'approche la plus appropriée pour faire 
face à la crise de la biodiversité, la plupart des chercheurs s'entendent sur le fait que, 
individuellement, aucune stratégie n'est une panacée (Simberloff, 1998; Carignan et 
Villard, 2002; Lindenmayer et al. 2002). Comme la majorité des disciplines de crise, la 
biologie de la conservation implique des décisions devant être prises selon les informations 
disponibles au moment où la mise en œuvre d'une stratégie est urgente (Soulé, 1985). De ce 
fait, dans une région donnée, un mélange de stratégies devrait être employé afin de limiter 
le risque potentiel d'échec d'une approche en particulier (Lindenmayer et al. 2002). Par 
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conséquent, les solutions proposées au troisième chapitre emprunteront des idées à toutes 
les approches présentées, de manière à planifier une stratégie mixte de conservation pour la 
faune de la CC dans un paysage dominé par des plantations forestières industrielles. 
 
2.2 La conservation de la faune dans un paysage dominé par des plantations  
 
Le 3 février 1995, les gouvernements de l'Australie, du Canada, du Chili, de la Chine, du 
Japon, du Mexique, de la Nouvelle-Zélande, de la République de Corée, de la Russie et des 
États-Unis ont déposé la Déclaration de Santiago dans le cadre du Processus de Montréal 
(Montreal Process, 1995). Les pays concernés se sont ainsi entendus sur les critères et 
indicateurs qui devaient être pris en compte pour la conservation et la gestion durable des 
forêts tempérées et boréales sur leurs territoires respectifs. Le premier critère concerne la 
conservation de la diversité biologique, incluant la diversité des écosystèmes, la diversité 
interspécifique et la diversité génétique intraspécifique. Comme il a été exposé au premier 
chapitre, le Chili n'a pas développé un modèle forestier qui satisfasse pleinement ce critère. 
Cette section explore l'état des connaissances scientifiques en matière de conservation de la 
faune en Nouvelle-Zélande et en Australie, deux autres pays signataires situés dans 
l'hémisphère sud dont l'industrie forestière est fortement basée sur des plantations 
industrielles de P. radiata et/ou d’Eucalyptus spp. (Lindenmayer et Hobbs, 2004; Del 
Lungo et al. 2006; Ministry of the Environment, 2010). Les enjeux liés à la conservation 
diffèrent en fonction de l'échelle spatiale considérée, mais le maintient de la biodiversité à 
l'intérieur des aires de plantations dépend de l'application combinée des méthodes 
d'aménagement à l'échelle du paysage et des méthodes de gestion à l'échelle du peuplement 
(Carnus et al. 2006; Brockerhoff et al. 2008). Ces deux perspectives sont abordées 
séparément. 
 
2.2.1 Enjeux à l'échelle du paysage 
 
Les premiers enjeux à considérer pour favoriser la conservation de la biodiversité indigène 
en forêt plantée surviennent à l'échelle du paysage. De ce point de vue, les différents 
éléments formant la mosaïque forestière sont organisés spatialement en fonction des 
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objectifs de gestion (Carnus et al. 2006). Les éléments clés d'un tel paysage incluent les 
peuplements individuels de plantations à différents stades et les résidus d'écosystèmes 
naturels qui comprennent, entre autres, les bandes riveraines (Carnus et al. 2006).  
 
La localisation des plantations et le type de végétation qu'elles remplacent est le premier 
enjeu auquel font face les gestionnaires. Comme signalé précédemment, la substitution des 
forêts naturelles est délétère pour la faune locale, car les plantations sont des habitats 
généralement moins favorables pour la majorité des espèces (Lindenmayer et Hobbs, 
2004). Par contre, autant en Australie qu'en Nouvelle-Zélande, les plantations peuvent 
héberger plusieurs espèces indigènes, incluant des espèces rares et menacées (Brockerhoff 
et al. 2008). De ce fait, la plupart des plantations sont plus aptes à conserver le biote local 
que les terres agricoles (Brockerhoff et al. 2001; Lindenmayer et Hobbs, 2004). À l'échelle 
du paysage, l'établissement de plantations sur des terres agricoles peut donc être positif 
(Brockerhoff et al. 2008). D'un autre côté, la rétention des prairies naturelles est importante 
puisque plusieurs espèces dépendent de ces habitats ouverts (Estades et Temple, 1999). En 
ce qui a trait aux forêts naturelles, de prudentes mesures doivent être prises pour éviter leur 
défrichement, car la rétention d'îlots aussi petits que 3 ha, voire même plus petits encore, 
peut être favorable au maintient des espèces indigènes (Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
 
La rétention de fragments d'habitats naturels entraîne la formation d'une mosaïque plutôt 
qu'une monoculture de plantations, créant ainsi une hétérogénéité spatiale qui favorise la 
faune (Lindenmayer et Hobbs, 2004). La localisation, l'arrangement et la forme des îlots 
préservés ont un impact sur la valeur de conservation du paysage (Norton, 1998). 
L'importance de cette disposition réside notamment dans le fait que la viabilité à long terme 
des métapopulations animales dépend de la dispersion entre les populations locales, un 
processus qui limite les éventuels problèmes liés à la dérive génétique et qui permet la 
recolonisation d'un site suite à une extinction locale (Hanski et Simberloff, 1997). La 
protection des habitats riverains est primordiale puisque, en plus de constituer un habitat 
unique pour une variété d'espèces, les habitats riverains servent de corridors de dispersion à 
la faune terrestre et augmentent considérablement la connectivité du paysage (Brockerhoff 
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et al. 2008). La rétention de la végétation riveraine contribue également au maintient de la 
qualité de l'eau, un facteur abiotique dont dépendent la survie et/ou la reproduction de 
plusieurs espèces (Lindenmayer et Hobbs, 2004). Par rapport à l'arrangement et la forme 
des fragments, les réponses des espèces sont idiosyncratiques en fonction, notamment, de 
leurs traits d'histoire de vie, ce qui fait que ces caractéristiques du paysage ne constituent 
pas de bons indicateurs pour évaluer l'état des communautés (Lindenmayer et al. 2002a; 
2002b). Toutefois, elles sont utiles si les objectifs de conservation visent une espèce en 
particulier qui, à titre d'exemple, est défavorisée par les effets de bordure et qui sera alors 
favorisée par des îlots condensés de forme circulaire (Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
 
La surface totale d'un type d'habitat disponible dans une zone donnée affecte aussi la 
quantité d'espèces et l'abondance d'individus que peut supporter le paysage (Andrén, 1994; 
Radford et al. 2005). C'est pourquoi certains scientifiques prônent l'usage d'un seuil critique 
d'habitat lors de l'aménagement des territoires forestiers dans l'optique de conserver un 
maximum d'espèces (e.g. Rompré et al. 2010). Dans le contexte d'un paysage de 
plantations, cette théorie prédit la perte d'espèces en fonction de la perte de forêt naturelle 
jusqu'à ce que la surface couverte par la forêt naturelle atteigne un seuil en deçà duquel le 
taux d'extinctions locales est accéléré (Andrén, 1994). Cependant, l'étude des effets de seuil 
sur les assemblages d'espèces est très complexe et c'est essentiellement ce qui limite son 
usage (Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
 
La présence de forêts naturelles dans une zone de plantations a également une incidence sur 
la conservation des espèces du fait qu'une plus grande variété et abondance d'animaux 
occupent un peuplement planté si celui-ci est adjacent à un peuplement naturel 
(Lindenmayer et Hobbs, 2004). En Australie, ces effets de contiguïté ont été observés pour 
l'avifaune dans des plantations de P. radiata (Friend, 1982; Lindenmayer et al. 2002a) et de 
E. globulus (Hobbs et al. 2003). Selon Friend (1982), la diversité d'habitat supérieure dans 
les lisières de la plantation est à la source de la plus grande richesse spécifique d'oiseaux 
dans ces zones par rapport à l'intérieur de la plantation. L'occupation des lisières par les 
oiseaux peut d'ailleurs promouvoir le recrutement, sous la canopée de la plantation, de la 
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végétation indigène dont les graines sont dispersées par l'avifaune (Keenan et al. 1997). 
Dans certains cas, la proximité à la forêt naturelle favorise aussi la présence accrue 
d'invertébrés dans les bordures de plantations, ce qui permet le contrôle biologique des 
invertébrés nuisibles grâce à la présence de prédateurs naturels (Strauss, 2001). En 
revanche, l'augmentation d'herbivores indigènes dans les lisières peut accroître les 
dommages causés aux arbres plantés dans ces zones (Barnett et al. 1977). Les effets de 
contiguïtés favorisent donc la colonisation des lisières des plantations par la faune indigène, 
une condition qui peut avoir des impacts positifs ou négatifs sur ces peuplements productifs 
dépendamment des espèces indigènes concernées et du type de plantation en place 
(Lindenmayer et Hobbs, 2004). Une plus ou moins grande proportion des plantations sera 
affectée par ceux-ci en fonction de la taille et forme des aires plantées et de la façon dont 
elles sont disposées par rapport aux îlots de forêt naturelle (Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
 
Finalement, les patrons créés par la coupe forestière influencent la valeur de conservation 
du paysage (Lindenmayer et Hobbs, 2004). De toutes les étapes de la rotation d'une 
plantation, la récolte est celle qui affecte le plus la biodiversité indigène (Norton, 1998). Or, 
la façon dont les aires de récoltes sont disposées dans l'espace et le temps à travers le 
paysage peut être bénéfique pour la biodiversité sans nécessairement nuire aux rendements 
économiques perçus par les entreprises (Norton, 1998). Les coupes à grande échelle sont à 
éviter puisqu'elles impliquent la destruction spontanée d'importants corridors de dispersion 
pour certaines espèces fauniques (Lindenmayer et Hobbs, 2004). La création d'une 
mosaïque de peuplements de différentes classes d'âge autour et entre les îlots de forêt 
naturelle peut résoudre ce problème car il mène à la récolte séquentielle des différentes 
aires plantées, favorisant le maintien constant de peuplements matures dans un corridor 
(Figure 2.1; Norton, 1998). L'aménagement rotationnel des compartiments plantés est aussi 
favorable pour les communautés fauniques car il permet de fournir un habitat favorable à 
une plus grande variété d'espèces dans une aire donnée, certaines espèces étant favorisées 
par les habitats ouverts et d'autres, par les habitats fermés (Estades et Temple, 1999; 
Lindenmayer et Hobbs, 2004). L'hétérogénéité du paysage peut davantage être améliorée en 
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faisant varier les espèces plantées et la forme des compartiments, augmentant encore la 
probabilité de fournir un habitat à un maximum d'espèces (Lamb et al. 2005).  
 
Figure 2.1  Mosaïque de plantations connectant deux îlots de forêt naturelle. Schéma 
d'une méthode d'aménagement proposée pour les plantations en Nouvelle-Zélande. Les 
différents compartiments plantés sont aménagés sur une base rotationnelle de manière à 
maintenir en permanence une bonne proportion du couvert forestier du corridor. 
 
Source : Norton (1998) 
 
2.2.2 Enjeux à l'échelle du peuplement 
 
À l'échelle du peuplement, la structure de la plantation influence sa capacité à fournir un 
habitat favorable aux espèces animales indigènes (Lindenmayer et Hobbs, 2004). Les 
plantations se présentent le long d'un continuum allant de monocultures d'espèces exotiques 
avec une structure très simplifiée jusqu'à des peuplements hétérogènes d'espèces indigènes 
(Hartley, 2002). Or, Hartley (2002) argumente que chaque progrès le long de ce gradient 
peut être bénéfique pour le biote local et que ces améliorations sont souvent réalisées en 
modifiant des méthodes de gestion qui n'amenuiseront pas obligatoirement les rendements 
financiers. Il spécifie que l'augmentation de la diversité structurelle du peuplement est 
d'autant plus importante lorsque les plantations occupent une forte proportion du paysage, 
ce qui est le cas de la CC du centre-sud du Chili. Trois enjeux principaux sont généralement 
considérés pour faire varier les conditions structurelles d'un site planté: (1) type et diversité 
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des espèces plantées; (2) composition du sous-bois durant la rotation; et (3) rétention 
d'éléments critiques lors de la récolte et la préparation du site (Brockerhoff et al. 2008). 
 
Si la logique chronologique des étapes de la production forestière est respectée, le premier 
enjeu à considérer est la sélection des espèces plantées sur un site. Une relation assez 
directe existe entre la diversité d'essences plantées et la variété d'espèces locales qu'un 
peuplement pourra soutenir (Norton, 1998; Hartley, 2002). Cet avantage réside dans la 
capacité des peuplements mixtes à fournir un spectre d'habitats distincts (Spellerberg et 
Sayer, 1996) et à constituer un habitat plus stable (plus résistant et résilient aux 
perturbations) pour les espèces résidentes (Brockerhoff et al. 2008). À l'inverse, une 
monoculture est pratiquement homogène, donc moins apte à maintenir une grande 
biodiversité (Brockerhoff et al. 2008) et plus susceptible à être largement affectée par une 
perturbation telle une épidémie d'insectes ravageurs (Lugo, 1997). En comparaison avec les 
essences exotiques, les plantations d'arbres indigènes sont souvent préférables pour 
préserver la faune locale, car des espèces peuvent être dépendantes des ressources (e.g. 
fruits, feuillage, cavités) et des microhabitats que ces essences fournissent (Hartley, 2002). 
Les peuplements d'espèces exotiques peuvent, quant à eux, créer un environnement très 
différent des conditions existantes en forêt naturelle et ainsi favoriser les espèces exotiques 
au détriment d'espèces indigènes moins compétitives (Becerra et Simonetti, 2013). Outre le 
type d'espèces plantées, d'autres facteurs influencent la disponibilité d'habitat qu'un site de 
plantation peut offrir pour la faune indigène (Lindenmayer et Hobbs, 2004). Les 
paragraphes suivant discutent de deux de ces facteurs. 
 
Le second enjeu à prendre en compte est la composition du sous-bois durant toutes les 
étapes de croissance de la plantation. Ce facteur détermine l'hétérogénéité verticale de la 
plantation au fur et à mesure que celle-ci croît (Hartley, 2002), une relation qui 
expliquerait, en Australie, pourquoi l'âge du peuplement est souvent corrélé avec la 
diversité faunique que celui-ci abrite (Lindenmayer et Hobbs, 2004). Or, cette corrélation 
n'est pas toujours applicable, car un peuplement plus âgé n'arbore pas nécessairement toutes 
les espèces qu'un jeune peuplement peut supporter et ce, à cause des différentes niches 
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écologiques requises par les différentes espèces (Lindenmayer et Hobbs, 2004). Malgré 
cela, la diversité d'habitats sur un site planté est liée à la complexité et le niveau de 
développement de la communauté végétale du sous-bois qui, elle, peut être stimulée par des 
éclaircies plus importantes et plus hâtives (Hartley, 2002). Le développement de la 
végétation du sous-bois peut aussi être encouragé dès la préparation du site à être planté 
(Carnus et al. 2006). Même pour des monocultures, la variabilité spatiale peut être accrue 
par une préparation moins uniforme du site et par des variations dans l'espacement entre les 
arbres plantés (Carnus et al. 2006). Enfin, comme mentionné au chapitre précédent, 
l'allongement du temps de rotation est idéal pour permettre à la communauté d'atteindre un 
optimum écologique (Hartley, 2002), et ainsi favoriser un maximum d'espèces fauniques au 
cours du cycle de la plantation (Lindenmayer et Hobbs, 2004). En Nouvelle-Zélande, les 
peuplements de P. radiata plus âgés (27 ans) maintiennent une plus grande diversité 
d'espèces végétales indigènes en comparaison avec les plantations de début (5 ans) et de 
milieu (16 ans) de rotation (Brockerhoff et al. 2003). Bien que le temps de rotation 
écologiquement idéal soit généralement plus long que la durée de rotation qui maximise les 
bénéfices économiques (Hartley, 2002; Norton, 1998), un compromis peut être fait à 
l'échelle du paysage où 15-20% des peuplements peuvent être soumis à de longues rotations 
alors que le reste des sites plantés sont récoltés plus hâtivement afin de compenser pour les 
pertes de profits associées aux longues rotations (Peterken et al. 1992). 
 
Le troisième enjeu est lié au maintient des composantes clés de l'écosystème au moment de 
la récolte et de la préparation du site. Cette approche, interprétée par Hunter (2005) comme 
un mésofiltre qui complémente les stratégies du filtre brut et du filtre fin, consiste en la 
rétention d'éléments critiques tels que de gros arbres vivants ou morts, des souches au sol, 
des résidus de coupe d'éclaircie ou d'élagage, et des andains (Hartley, 2002; Lindenmayer et 
Hobbs, 2004). Hunter (2005) ajoute à cette liste des structures hydrologiques telles que des 
mares, des sources et des ruisseaux, ainsi que des processus naturels tels que les feux et les 
inondations. Cette stratégie est bénéfique pour la biodiversité indigène, d'une part, parce 
qu'elle favorise la variabilité spatiale et, d'autre part, car elle permet de retenir des éléments 
dont plusieurs espèces locales sont complètement ou partiellement dépendantes au cours de 
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leur cycle de vie (Hartley, 2002). Elle favorise particulièrement les organismes tels que les 
invertébrés, souvent négligés par le filtre fin (Hunter, 2005). Par exemple, en Australie, la 
rétention des andains dans les sites de plantation peut être avantageux autant pour les 
oiseaux, les micromammifères et les invertébrés (Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
 
Au final, peu importe l'échelle ou l'enjeu considéré, les mesures les plus efficaces pour 
mitiger les impacts néfastes des plantations forestières sur la biodiversité indigènes sont 
toutes associées à des méthodes de gestion et d'aménagement qui favorisent l'hétérogénéité 
spatiale (Hartley, 2002; Brockerhoff et al. 2008). L'homogénéisation des paysages et des 
peuplements forestiers est donc la principale barrière à la conservation des espèces 
indigènes dans une région fortement touchée par la foresterie industrielle.  
 
2.3 Mécanismes pour favoriser la gestion durable des forêts et plantations 
 
Les recommandations énoncées par les scientifiques pour promouvoir une gestion 
écologiquement responsable des ressources forestières, comme celles énumérées à la 
section précédente, sont souvent en contradiction avec les méthodes sylvicoles préconisées 
dans l'industrie pour maximiser les bénéfices économiques des producteurs (Norton, 1998; 
Lindenmayer et Hobbs, 2004). En effet, la polarisation des différents objectifs de gestion 
des forêts limite souvent l'adoption de pratiques qui tendent à respecter tous les préceptes 
de la foresterie durable ou qui, dans le cas présent, visent spécifiquement à favoriser la 
conservation de la biodiversité indigène (Gulbrandsen, 2004). Malgré des initiatives visant 
la création d'instruments forestiers transnationaux (e.g. Processus de Montréal) qui 
pourraient permettre l'instauration d'un cadre règlementaire pour ce type de pratiques, il 
n'existe, à ce jour, aucun instrument multilatéral qui soit juridiquement contraignant et qui 
puisse forcer une transition vers une gestion durable des forêts (Gulbrandsen, 2004).  
 
Outre les accords multilatéraux, il existe une gamme de mécanismes qui permettent de 
concilier ou, du moins, de réaliser des compromis entre la conservation et la production qui, 
à première vue, constituent des finalités diamétralement opposées. Ces mécanismes peuvent 
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prendre plusieurs formes, qu'ils soient de nature incitative ou contraignante, et peuvent être 
mis en place par différents paliers de gouvernements (Barker et Bennett, 2000; Ministry of 
the Environment, 2010) ou, dans le cas de mesures incitatives, par des entités non 
gouvernementales (Malets, 2013). Cette section vise d'abord à présenter des stratégies 
législatives qui peuvent encourager la conservation de la biodiversité forestière et ce, en 
prenant exemple sur la Nouvelle-Zélande et l'Australie. Ensuite, les mécanismes de 
gouvernance non-étatique liés à la certification forestière sont présentés comme un 
complément aux mesures légales pour favoriser la foresterie durable. 
 
2.3.1 Instruments légaux 
 
Au niveau des politiques publiques, un des premiers enjeux à considérer est la conciliation 
entre conservation et production. En foresterie, tout comme en agriculture, cette 
problématique peut être solutionnée par deux approches distinctes: l'épargne des terres (i.e. 
land sparing) ou le partage des terres (i.e. land sharing; Green et al. 2005; Lindenmayer et 
al. 2012; Yamaura et al. 2012). Ces deux approches peuvent être associées à différentes 
stratégies de conservation. D'une part, l'épargne des terres encourage la séparation spatiale 
de la production et la conservation (Yamaura et al. 2012) et peut, par conséquent, être 
associé à la stratégie du filtre brut (Hunter, 1991). D'autre part, le partage des terres dépeint 
la vision selon laquelle la conservation et la production devraient être considérées ensemble 
dans le même paysage (Yamaura et al. 2012) et reflète donc l'approche multifonctionnelle 
des forêts revendiquée par les adeptes de la gestion écosystémique (Grumbine, 1994).  
 
Ces deux approches peuvent toutes deux être représentées à l'intérieur d'un même cadre 
législatif domestique. Par exemple, en Nouvelle-Zélande, le Reserves Act et le New-
Zealand Forest Accord visent la séparation dans l'espace des aires vouées à la production et 
celles vouées à la conservation en se basant sur le concept de l'épargne des terres, alors que 
le Resource Management Act (RMA), fondé sur le partage des terres, a été mis en place 
afin que la conservation de la biodiversité indigène soit encouragée en tandem avec la 
production dans les aires forestières (Norton, 1998). Le New Zealand Institute for Forestry, 
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équivalent néo-zélandais de l'INFOR, a d'ailleurs pris une position en ligne avec le RMA en 
soulignant l'importance de considérer les objectifs de conservation autant en forêt naturelle 
qu'en forêt plantée (Shaw, 1997). Norton (1998) considère que la modification de certaines 
méthodes d'aménagement des plantations permettrait de favoriser la conservation de la 
biodiversité indigène sans diminuer la productivité des aires forestières commerciales. 
 
Un autre aspect à considérer est la hiérarchisation des instruments légaux à travers les 
différents paliers gouvernementaux. La législation forestière peut être centralisée, comme 
c'est le cas au Chili où les lois s'appliquant aux forêts sont dictées par le gouvernement 
central (e.g. Ley de Bosques, D.L. 701, Ley de Bosque Nativo), ou décentralisée, comme 
en Nouvelle-Zélande où chaque gouvernement régional a le devoir d'administrer son propre 
plan de gestion des ressources naturelles sous le RMA (Ministry of the Environment, 
2010). Le cadre législatif forestier d'un pays peut se situer n'importe où le long d'un 
gradient entre ces deux pôles. À titre illustratif, en Australie, les Regional Forest 
Agreements (RFA) visent à évaluer la valeur économique, sociale et environnementale des 
forêts sur une base régionale dans le but de planifier la gestion à long terme des ressources 
forestières séparément pour chaque région (Barker et Bennett, 2000). Sous les RFA, les 
gouvernements régionaux sont responsables de la gestion de leurs forêts, mais chaque RFA 
doit être entériné par le Commonwealth (gouvernement central de l'Australie) et celui-ci a 
le pouvoir de mettre fin à un RFA dans le cas, notamment, du non-respect d'une obligation 
de conservation citée dans l'entente (Barker et Bennett, 2000).  
 
La centralisation de la législation forestière, par exemple par l'instauration d'un standard 
environnemental national, peut être bénéfique, car elle permet d'homogénéiser les 
mécanismes de régulation et de non-régulation dans le domaine de la foresterie, et ainsi de 
limiter les inconsistances entre les régions (Ministry of the Environment, 2010). Par contre, 
la centralisation du pouvoir législatif a souvent comme effet d'écarter les communautés 
locales des processus décisionnels et de réduire les considérations quant à la dynamique et 
l'unicité des différents environnements à l'échelle d'un pays (Ministry of the Environment, 
2010). Considérant l'extrême variabilité écologique le long des différentes régions du Chili, 
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il est possible que la décentralisation de certains aspects de la législation forestière permette 
aux régions de gérer plus adéquatement cette ressource en fonction des contextes 
écologique et social propres à chacune. 
 
En ce qui a trait aux instruments légaux pouvant être bénéfiques pour la biodiversité des 
forêts, ils sont nombreux et diffèrent en fonction du pays concerné. Sans dresser une liste 
exhaustive, le tableau 2.3 présente certaines des politiques publiques qui sous-tendent des 
mécanismes encourageant, directement ou indirectement, la conservation de la faune en 
milieu forestier au Chili, en Nouvelle-Zélande et en Australie. Ce tableau démontre que les 
enjeux adressés par certaines lois se recoupent de pays en pays. Par exemple, ces trois pays 
possèdent une loi qui émet des contraintes quant à la gestion des aires protégées publiques. 
D'autre part, la Nouvelle-Zélande et l'Australie sont les seuls à posséder une loi qui permet 
à chaque région de planifier la gestion de ses propres ressources naturelles.  
 
Par rapport aux mécanismes obligeant les producteurs forestiers à établir un plan de 
gestion, Barker et Bennett (2000) signalent que ce type de loi est inutile si elle ne spécifie 
pas la nature et les objectifs des plans qui doivent être élaborés et implémentés. Une 
définition trop vague du contenu attendu des plans de gestion allouerait, en effet, trop de 
liberté aux propriétaires et limiterait ainsi l'amélioration des pratiques sylvicoles (Barker et 
Bennett, 2000). Aussi, comme il a été démontré pour le Chili, l'insuffisance des mesures 
punitives dans le cas du non-respect d'une contrainte légale peut rendre beaucoup moins 
efficaces les régulations visant à faire adopter des méthodes de gestion forestière selon des 
normes environnementales préétablies (Conget et Avila, 2010). Enfin, les mécanismes 
incitatifs peuvent constituer une alternative légale adéquate pour encourager, sur une base 
volontaire, les entreprises à réduire leurs émissions de carbone (Harrington et Morgenstern, 
2004), ce qui, en foresterie, peut se traduire par la préservation des forêts naturelles ou 
l'allongement des périodes de rotation des plantations (CONAF, 2008; Ministry of the 
Environment, 2010). Pour complémenter les incitatifs gouvernementaux, il existe des 
mécanismes incitatifs non-étatiques basés sur le marché qui ont le potentiel d'augmenter les 
standards de gestion adoptés par les entreprises forestières (Malets, 2013).  
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Tableau 2.3  Exemples de politiques publiques favorisant la conservation de la faune 
en milieu forestier au Chili, en Nouvelle-Zélande et en Australie. Pour chaque loi, le 
tableau présente le type de mécanisme associé (incitatif et/ou contraignant), le palier de 
gouvernement concerné (central et/ou régional), le type d'approche prôné pour concilier 
production et conservation (épargne et/ou partage des terres), et une brève description du 
mécanisme encourageant la conservation de la faune. 
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2.3.2 Mécanismes de gouvernance non-étatique: l'écocertification 
 
La certification forestière est le processus par lequel une entreprise adapte ses méthodes de 
gestion et d'aménagement forestier en fonction de standards environnementaux établis par 
un organisme indépendant qui, en échange du respect de ces standards, attribue à 
l'entreprise le droit d'apposer l'écolabel de cet organisme sur ses produits (Rametsteiner et 
Simula, 2003). Ce type d'écocertification, apparu en 1993 pour répondre aux 
préoccupations de la population quant à la dégradation des forêts et pour encourager la 
conservation de la biodiversité, est donc un mécanisme incitatif basé sur la volonté des 
consommateurs à se procurer des produits provenant de forêts gérées de manière 
responsable (Rametsteiner et Simula, 2003). Les systèmes de certification forestière 
impliquent la détermination de principes et de critères prescriptifs basés sur la gestion 
durable des forêts (Gulbrandsen, 2004), incluant des standards de gestion spécifiques pour 
le maintien de la biodiversité (Rametsteiner et Simula, 2003). 
 
Parmi les organismes certificateurs les mieux connus sur le marché global, on note le FSC, 
le Programme for the Endorsement of Forest Certification (PEFC) et le Sustainable 
Forestry Initiative (SFI). Même si l'efficacité à long terme des systèmes de certification en 
tant qu'instrument de résolution de problèmes environnementaux n'a jamais vraiment été 
évaluée de manière rigoureuse (Gulbrandsen, 2005), des cadres d'évaluation ont été 
proposés afin de comparer l'efficacité et la crédibilité de ces différents systèmes (WWF, 
2006; Tikina et Innes, 2008). D'une part, suivant le Forest Certification Assessment Guide 
(FCAG) de la WWF, Walter (2008) a comparé les systèmes FSC et PEFC et a conclu que 
la certification FSC répondait mieux aux exigences de conservation de la WWF en ce qui a 
trait, notamment, à l'amélioration des méthodes de gestion forestière sur le terrain. D'autre 
part, Sample et al. (2003) ont comparé les systèmes FSC et SFI en testant l'applicabilité de 
ces deux programmes de certification en forêt publique. Chaque système avait ses forces et 
ses faiblesses, mais le standard FSC était beaucoup plus complet dans sa couverture des 
enjeux biologiques, écologiques et sociaux (Sample et al. 2003). En outre, le programme 
SFI a été critiqué par le groupe environnemental ForestEthics qui a démontré que SFI était 
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financé et promu par l'industrie forestière elle-même et que, par conséquent, il ne s'agissait 
pas d'un organisme indépendant mais plutôt d'un regroupement fortement influencé par les 
lobbys qui se servait du logo SFI comme d'une stratégie de marketing d'écoblanchiment3 
(ForestEthics, 2010). Dans son rapport "SFI: Certified Greenwash", publié en 2010, 
l'organisation non gouvernementales (ONG) critique aussi le manque de rigueur dans les 
processus d'audits effectués par les tierces parties, l'inefficacité des méthodes de traçabilité 
des produits certifiés SFI, ainsi que l'insuffisance des standards de gestion établis par SFI, 
notamment par rapport au manque de considérations pour des espèces fauniques menacées 
à l'intérieur de territoires forestiers certifiés. Bien que ce rapport ait été publié par une ONG 
non neutre, celui-ci expose des informations vérifiables et soulève plusieurs questions qui 
remettent en doute l'objectivité de l'organisme certificateur et la réelle conviction de SFI à 
stimuler la gestion durable des forêts. À la lumière de ces informations, le programme FSC 
se présente comme la meilleure option pour stimuler une gestion des forêts qui favorise la 
conservation de la faune au Chili. 
 
À l'intérieur d'un pays, l'efficacité du rendement du système de certification du FSC dépend 
principalement de deux facteurs (Malets, 2013): (1) le contexte institutionnel et 
l'application des lois domestiques peut restreidre l'efficacité de la certification si les normes 
de gestion FSC contredisent, ou sont significativement plus exigeantes, que les standards 
nationaux; et (2) les auditions conduites par des tierces parties et l'organisme certificateur 
doit jouer un rôle crucial dans la conformité aux normes de gestion sur le terrain. Dans le 
contexte législatif du Chili, le premier facteur peut jouer en défaveur de l'efficacité de la 
certification puisque, comme mentionné plus tôt, le sceau CERTFOR, qui fait figure de 
standard national, est une norme assez permissive par rapport à celle de la FSC (Donoso et 
Otero, 2005; Astorga, 2012). Le second facteur peut également être nuisible pour 
l'application des normes FSC au Chili considérant que des cas de négligence ont déjà été 
rapportés chez certains organismes chargés des audits (AIFBN, 2010; 2013). Ces lacunes 
législatives et institutionnelles devront être corrigées si le programme FSC est pour devenir 




PROCESSUS DE CONSERVATION DANS LE PAYSAGE FORESTIER 
DE LA CORDILLÈRE CÔTIÈRE DU CHILI 
 
 
Dans un article visant à suggérer des avenues pour le développement d'un modèle forestier 
durable au Chili, des membres de l'AIFBN ont déterminé que l'identification des problèmes 
et l'analyse des différentes options de solutions constituaient les premières étapes en 
marche vers cette finalité (Conget et Avila, 2010). Les deux premiers chapitres ont 
respectivement répondu aux besoins énoncés pour compléter ces deux étapes et ainsi passer 
à la phase subséquente. Selon Conget et Avila (2010), cette phase consiste à définir des 
objectifs précis et à établir les méthodes qui serviront à les atteindre. Par la suite, le modèle 
appliqué en fonction de ces objectifs et méthodes ne devrait pas être définitif, mais plutôt 
adaptatif, rétroalimenté par les résultats de programmes de suivis et le progrès des 
connaissances scientifiques afin d'améliorer ou de changer les stratégies en place. 
 
Le procédé proposé par ces auteurs pour répondre à la problématique associée à la 
foresterie industrielle chilienne est fort semblable au processus employé par Conservation 
de la Nature Canada (CNC) pour guider leurs actions de  conservation à différentes échelles 
spatiales (CNC, s.d.). Ce processus est divisé en quatre étapes consécutives qui forment un 
cycle favorisant l'amélioration progressive de l'efficacité des actions entreprises dans un 
contexte donné: (1) définition des priorités; (2) planification des stratégies; (3) 
implémentation des mesures; et (4) évaluation des résultats (Figure 3.1). Suivant ces 4 
étapes et s'inspirant des solutions présentées au second chapitre, cette section propose un 
processus de conservation pour répondre à la problématique de la préservation de la faune 





Figure 3.1  Processus de conservation cyclique proposé en quatre étapes. L'étape 4 
rétroalimente le processus, c'est-à-dire qu'elle mène à la réévaluation en boucle des 
priorités, stratégies et actions entreprises, recommençant ainsi le cycle. 
 
Inspiré de: CNC, s.d. 
 
3.1 Phase I: définition des priorités pour la conservation de la faune indigène 
 
Le premier chapitre a présenté la CC comme étant, à la fois, la zone la plus menacée par 
l'industrie forestière et la plus riche sur le plan biologique dans le centre-sud du Chili, 
justifiant ainsi l'urgence d'entamer un processus de conservation adapté au contexte de la 
CC (Smith-Ramírez, 2004). À l'intérieur de cette zone d'intérêt, on distingue deux unités de 
par le type d'écosystèmes forestiers qu'elles abritent, soit la cordillère Maulino, associée à 
des forêts caducifoliées, et la cordillère Nahuelbuta, associée à des forêts mixtes et 
laurifoliées (Luebert et Pliscoff, 2006). Cette distinction écologique est suffisante pour que 
ces deux unités soient considérées indépendamment dans la détermination des aires 
prioritaires de conservation. Dans la cordillère Maulino, le secteur de la RNLQ abrite le 
dernier îlot significatif de forêt naturelle continue (Simonetti, 2006; Annexe 2.1), alors que 
dans la cordillère Nahuelbuta, c'est le secteur du PNN qui représente la dernière réserve 
considérable d'habitats naturels pour le biote local (Smith-Ramírez, 2004; Annexe 2.2). Ces 
deux secteurs doivent être priorisés pour la conservation de la faune, car ils constituent les 
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zones les mieux documentées sur le plan écologique et hébergent des espèces animales 
retrouvées nul part ailleurs et/ou qui se retrouvent isolées de leur aire principale de 
distribution (Veloso et al. 2005; Jiménez et al. 2008: Cuevas, 2010).  
 
Le fait que ces zones puissent servir de réservoir de biodiversité et de point de départ pour 
la dispersion des espèces justifie qu'elles soient considérées comme des sites prioritaires. 
Malgré que les informations disponibles ne permettent pas de confirmer que ces sites sont 
des habitats sources pour plusieurs espèces fauniques, le principe de précaution suggère la 
préservation de ces réserves et des habitats naturels contigus puisque, dans le cas où ils 
représentent une source, la destruction d'une portion relativement petite d'habitat pourrait 
mener à des extinctions locales (Pulliam, 1988). S'inspirant de l'approche employée par 
l'Organisation des Nations Unies pour l'Éducation, la Science et la Culture (UNESCO) dans 
la création des Réserves de Biosphère (Batisse, 1986), ces deux aires protégées devraient 
faire figure de zones centrales autour desquelles sont arrangées une zone tampon et une 
zone de transition (Figure 3.2A). Ce concept, élaboré dans le cadre du Programme sur 
l'Homme et la Biosphère (MAB), est né pour répondre à trois besoins principaux (Batisse, 
1986): (1) renforcer la conservation des ressources génétiques et des écosystèmes, donc de 
maintenir la diversité biologique (rôle de conservation); (2) mettre en place un réseau 
international d'aires directement liées aux activités de recherche et de suivi du MAB, 
incluant la formation et l'échange d'information (rôle logistique); et (3) associer 
concrètement la protection environnementale avec le développement des ressources du 
territoire en tant que principe directeur pour les activités de recherche et d'éducation du 




Figure 3.2  Le concept de Réserve de Biosphère de l'UNESCO. Schémas illustrant (A) le 
type de zonage employé dans l'établissement des Réserves de Biosphère et (B) les trois 
rôles associés à la création de ce concept dans le cadre du MAB. 
 
Inspiré de: Batisse (1986), p. 164 (A) et p. 162 (B) 
 
Dans son ensemble, une Réserve de Biosphère contribue à l'atteinte de ces trois objectifs, 
mais chaque zone est soumise à une gestion différente de manière à complémenter les 
fonctions des autres zones (Batisse, 1986): (1) une zone centrale est strictement vouée à la 
conservation et la recherche et doit, comme c'est la cas pour la RNLQ et le PNN, posséder 
le statut d'aire protégée afin d'assurer la protection contre les actions qui mettent en danger 
son rôle de conservation; (2) une zone tampon entoure une zone centrale et doit avoir un 
statut légal ou administratif bien défini dans laquelle seules des activités compatibles avec 
la protection de la zone centrale sont permises (e.g. recherche, éducation environnementale, 
tourisme); (3) une zone de transition englobe les deux autres zones et constitue une aire 
multifonctionnelle à l'intérieur de laquelle sont développées des activités coopératives entre 
chercheurs, gestionnaires et population locale dans le but d'assurer la planification et le 
développement durable des ressources dans la région tout en maintenant une harmonie avec 
les objectifs de la Réserve de Biosphère. Dans le but d'appliquer ce concept à la CC du 
centre-sud du Chili, il sera nécessaire de planifier des stratégies qui permettent la 
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structuration concentrique de ces objectifs de gestion. La section suivante propose donc des 
mesures spécifiques à chacune de ces trois zones afin d'élaborer une stratégie régionale 
visant à optimiser la conservation de la faune indigène dans le contexte connu de la CC. 
 
3.2 Phase II: planification des stratégies de conservation  
 
La seconde phase du processus de conservation vise à déterminer les stratégies concrètes 
pour mitiger les effets des agents qui menacent les communautés fauniques dans la CC. En 
fonction du contexte décrit au premier chapitre, trois facteurs se démarquent en tant que 
principales menaces liées au développement de la foresterie: (1) la présence massive de 
plantations d'essences exotiques; (2) la perte et la dégradation des habitats forestiers 
naturels; et (3) la fragmentation du paysage. Comme les impacts de ces menaces sur la 
faune sont étroitement liés, il est possible de proposer des mesures de mitigation qui 
s'adressent spécifiquement à une ou plusieurs de celles-ci (Tableau 3.1). 
 
3.2.1 Zones centrales 
 
D'abord, dans la création des zones centrales, la priorité va à la protection d'échantillons 
d'habitas représentatifs et d'écosystèmes minimalement perturbés (Batisse, 1986). Il est 
primordial qu'une zone centrale soit assez grande pour une conservation in situ efficace 
(Batisse, 1986), ce qui ne semble pas être le cas pour les aires protégées de la CC dont la 
taille est insuffisante pour assurer le maintient de populations de certains mammifères 
(Simonetti et Mella, 1997). Si le PNN est la seule unité à pouvoir assurer la survie de O. 
guigna (Acosta et al. 2003), ce parc pourrait tout de même être étendu si la CONAF 
acquérait des portions adjacentes de forêt naturelle privée (Smith-Ramírez, 2004), une 
stratégie qui favoriserait notamment la population résidente de renards de Darwin (Jiménez 
et al. 2008). Cette même tactique devrait être employée pour agrandir la RNLQ considérant 
sa très petite taille et la présence de fragments d'habitats naturels contigus à la réserve 
(Annexe 2.1).  
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Tableau 3.1  Stratégies proposées pour favoriser la conservation de la faune dans le 
paysage forestier de la CC. Les mesures de mitigation sont classées selon le type de zone 
dans laquelle elle devrait être appliquée. Chaque mesure est associée à une ou plusieurs 
stratégies de conservation: filtre brut (FB); le filtre fin (FF); la gestion écosystémique (GE); 
ou la restauration écologique (RE). Les menaces visant à être mitigées par chaque 
recommandation sont également spécifiées: perte ou dégradation des habitats naturels (PD); 




La création de nouvelles aires protégées doit aussi être considérée puisqu'une Réserve de 
Biosphère peut inclure plusieurs zones centrales, lesquelles sont complémentaires dans leur 
rôle de conservation (Batisse, 1986). Dans l'optique où cette option est politiquement 
réalisable, la sélection des habitats à protéger pourrait se fier sur les sites prioritaires de 
conservation établis en 1993 (Muñoz et al. 1997).  
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3.2.2 Zones tampons 
 
Ensuite, dans les zones tampons, la sylviculture et l'exploitation des forêts naturelles 
devront cesser car les activités productives sont incompatibles avec la protection des zones 
centrales (Batisse, 1986). La taille des zones tampons est variable, dépendemment des 
objectifs de gestion, de la disponibilité des terres, de l'usage traditionnel des terres, des 
menaces et des opportunités (Ebregt et De Greve, 2000). Pour la conservation de la faune, 
la taille visée pour la zone tampon change en fonction des espèces d'intérêts à protéger. Par 
exemple, pour les amphibiens, il est recommandé que la largeur de cette zone équivale à au 
moins cinq fois la hauteur de la végétation présente dans la zone centrale (Ebregt et De 
Greve, 2000). Cependant, il va sans dire qu'une zone tampon beaucoup plus large est 
nécessaire pour une protection efficace des espèces à grand domaine vital telles que les 
éléphants (Ebregt et De Greve, 2000). Idéalement, une zone tampon doit former, avec sa 
zone centrale, une seule et même unité administrative autonome (Batisse, 1986), ce qui 
impliquerait, encore une fois, l'acquisition de terres par la CONAF. Une approche plus 
pragmatique pour l'État et moins drastique pour les propriétaires privés localisés autour des 
zones centrales serait d'instaurer des lois menant à une gestion territoriale qui coïncide avec 
le rôle de la zone tampon.  
 
Autour du PNN et de la RNLQ, on distingue trois habitats forestiers: (1) les forêts matures 
intactes; (2) les forêts secondaires dégradées; et (3) les plantations forestières (Annexe 2). 
La création de réserves privées pourrait assurer la protection des écosystèmes intacts et, à 
moyen terme, permettre la restauration des écosystèmes dégradés ou modifiés. En plus, 
cette solution ouvre la porte au tourisme de nature, une activité économique alternative en 
plein essor au Chili et qui attire beaucoup de visiteurs avides d'expériences écotouristiques 
(Roman, 2009). En effet, le tourisme en plein air représente, au Chili, une opportunité pour 
favoriser le développement régional tout en conservant le patrimoine naturel et la 
biodiversité qu'il contient (Rivas et Villaroel, 1995). En se fiant à une expérience fructueuse 
ayant pris place à l'extrême sud du Chili, une alliance publique-privée permettrait une 
gestion intégrée des zones centrale et tampon dans lesquelles trois lignes d'action sont 
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mises de l'avant: (1) recherche scientifique multidisciplinaire; (2) éducation formelle et 
informelle; et (3) conservation bioculturelle liée au développement local durable (Rozzi et 
al. 2003). 
 
En concomitance avec la protection, la restauration écologique se présente comme une 
mesure valable pour améliorer les conditions d'habitat des écosystèmes naturels dégradés et 
des plantations forestières occupant les zones tampons. Cette stratégie n'a pas été décrite au 
second chapitre puisqu'elle ne fait pas partie, à proprement parler, de la biologie de la 
conservation (Young, 2000). L'écologie de la restauration est plutôt une discipline ayant 
émergé et évolué en parallèle avec la biologie de la conservation et fournit un complément 
essentiel à la protection des habitats naturels afin d'étendre le territoire contribuant à la 
préservation de la biodiversité (Dobson et al. 1997).  
 
Selon les ressources allouées à cette mesure, la restauration peut s'effectuer de manière 
passive ou active. D'une part, la restauration passive s'emploie dans une optique de "laisser-
aller" par laquelle la régénération s'effectue naturellement à la suite du retrait, total ou 
partiel, d'une source de perturbation causant la dégradation (Suding, 2011). Cette approche 
est donc peu coûteuse, mais ne permet pas d'accélérer le processus de régénération (Suding, 
2011) et, par conséquent, ne se distingue pas de la stratégie de mise en réserve proposée 
précédemment. Or, il a été observé, en Nouvelle-Zélande, que la végétation du sous-bois 
des plantations de P. radiata montrait une tendance successionnelle vers la dominance 
d'espèces indigènes tolérantes à l'ombre typiques des forêts naturelles (Allen et al. 1995). 
Comme les mécanismes de dispersion de la flore forestière sont similaires entre les forêts 
tempérées de la CC et celles de la Nouvelle-Zélande (Armesto et Rozzi, 1989), il est 
envisageable que cette stratégie passive permette le rétablissement d'un peuplement 
forestier original sur un site de plantation dans la CC. Un autre indice suggérant la 
faisabilité de cette mesure est le fait que certaines espèces indigènes d'arbres se régénèrent 
naturellement sous le canopée des plantations de P. radiata dans la cordillère Maulino 
(Guerrero et Bustamante, 2007). 
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D'un autre côté, la restauration active, bien qu'étant plus coûteuse, donne lieu à une 
transition plus rapide vers les conditions d'habitat originelles en promouvant des 
interventions humaines qui accélèrent les processus de succession de l'écosystème (Suding, 
2011). Dans une plantation de pin, cette approche peut se traduire par des coupes 
d'éclaircies accompagnées d'un regarnissage avec des espèces natives (e.g. N. glauca, N. 
alessandrii) sous les ouvertures créées dans la canopée (Parker et al. 2001), imitant ainsi la 
dynamique de régénération par trouées typique des forêts de la CC (Veblen, 1981).  
 
À ce point, on ne peut que spéculer sur les chances de succès de la restauration des forêts 
anthropisées de la CC, mais la récupération de ces écosystèmes dans les zones tampons, par 
le réassemblage des communautés végétales originales, est réaliste grâce à la persistance de 
ces assemblages d'espèces à l'intérieur des aires protégées adjacentes (Suding, 2001). 
D'ailleurs, dans les forêts Valdiviennes, environ 70% de la flore forestière dépend de 
l'avifaune pour la dissémination de ses graines (Armesto et Rozzi, 1989), ce qui indique 
que le mutualisme plantes-oiseaux constitue une relation clé dans ces écosystèmes tempérés 
(Armesto et al. 1996).  
 
De par son abondance et la diversité de sa niche alimentaire, le passereau Elaenia albiceps 
est responsable d'une grande proportion des graines dispersées en forêt secondaire ouverte 
durant l'été et est, par conséquent, considéré comme une espèce clé pour le maintient de la 
diversité végétale régionale (Armesto et al. 1996). Des activités de gestion qui favorisent le 
maintien ou la croissance des populations de cette espèce dans la zone tampon pourraient 
donc promouvoir les capacités de régénération et de colonisation des plantes forestières. 
Dans la cordillère Maulino, E. albiceps utilise d'ailleurs les plantations de P. radiata 
comme sites de nidification (Escobar, 2004). Ceci dit, l'occupation des plantations par cette 
espèce pourrait encourager le développement du sous-bois ainsi offrir des conditions 
d'habitat adéquates pour une plus grande variété d'espèces fauniques (Muñoz-Pedreros et 
al. 1996), engendrant ainsi une cascade d'évènements qui restaureront graduellement les 
services rendus par les habitas naturels. Cette mesure serait aussi applicable aux zones de 
transition, mais son efficacité devrait d'abord être testée expérimentalement dans la zone 
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tampon avant d'être employée à grande échelle pour mitiger les impacts négatifs des 
plantations sur la faune. 
 
3.2.3 Zones de transition 
 
Les zones de transition constituent des zones tampons externes, généralement bien plus 
étendues que les deux autres zones qu'elles englobent et correspondant plus à des unités 
biogéographiques qu'administratives (Batisse, 1986). En fonction des décisions prises pour 
la gestion du territoire de la CC, les zones de transitions pourraient donc s'étendre dans un 
rayon de quelques kilomètres autour des zones tampons, mais pourraient aussi bien inclure 
la totalité du territoire délimité par les cordillères Nahuelbuta et Maulino. À l'intérieur de 
ces limites, les parties prenantes doivent développer des activités qui favorisent, en tandem, 
la gestion durable des ressources et la conservation (Batisse, 1986), et c'est pourquoi les 
mesures proposées dans cette zone empruntent surtout à la gestion écosystémique. En outre, 
étant donné qu'une grande proportion du territoire concerné est occupée par des plantations, 
ces recommandations visent particulièrement à mitiger les effets néfastes de ce type d'usage 
des terres sur les communautés fauniques locales. 
 
En premier lieu, les bandes riveraines sont essentielles dans la stratégie proposée, car elles 
constituent des habitats uniques et servent de corridors entre les zones centrales et les autres 
fragments d'habitats naturels. Par conséquent, la priorité dans les zones de transition devra 
être de s'assurer de la protection des corridors riverains. Dans le cas où ces écosystèmes ont 
déjà été dégradés ou remplacés par des plantations, des mesures pour leur restauration 
active devraient être entreprises afin de rétablir le plus rapidement possible leur fonction de 
corridor. À l'instar des plantations dans les zones tampons, ces rives pourront être 
renaturalisées par la coupe des arbres plantés et la plantation d'espèces végétales indigènes. 
En plus d'augmenter la connectivité du paysage, ces mesures assureront le maintien de la 
qualité de l'eau dans la région, ce qui sera profitable autant pour la conservation que pour 
les communautés locales. Or, pour que cette stratégie porte ses fruits, les mécanismes 
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contraignant à la protection et la restauration des bandes riveraines devront être plus 
sévères afin que les producteurs ne soient pas tentés de contrevenir à leurs obligations. 
 
En second lieu, les méthodes d'aménagement forestier devront promouvoir l'hétérogénéité 
du paysage dans les zones réservées aux plantations. Pour ce faire, trois stratégies 
complémentaires sont proposées. D'abord, la diversification des espèces plantées peut faire 
varier les conditions d'habitat dans la matrice sans réduire la proportion du territoire vouée 
à la production (Norton, 1998). Des expériences sylvicoles dans le centre-sud du Chili ont 
déjà montré que certaines espèces du genre Nothofagus pouvaient croître à des vitesses 
comparables à celles de P. radiata si celles-ci étaient gérées adéquatement et si la qualité 
du site le permettait (Donoso et Soto, 2010). Le raulí (N. alpina), comme d'autres arbres de 
ce genre, apparaît comme une espèce commerciale intéressante considérant que son bois 
d'œuvre possède, selon les années, une valeur d'exportation 3 à 4 fois plus élevée que celui 
de P. radiata (INFOR, 2013). Les espèces natives sont cependant peu productives sur des 
sols dégradés en comparaison avec P. radiata (Donoso et Soto, 2010), ce qui indique que 
les meilleurs sites devraient idéalement être réservés pour les plantations de Nothofagus 
vouées à la production de bois d'œuvre alors que P. radiata devrait continuer d'être favorisé 
pour la production de pulpe sur les sites érodés de la CC.  
 
Ensuite, l'aménagement rotationnel des compartiments plantés peut augmenter la diversité 
d'habitat à l'échelle du paysage en allouant la création d'une mosaïque de peuplements de 
différentes classes d'âge (Norton, 1998). Cette solution mène également à la récolte en 
séquence des îlots de plantations, évitant ainsi la destruction spontanée des corridors de 
dispersion par des coupes à blanc effectuées sur de grandes superficies (Norton, 1998). 
D'ailleurs, ces corridors seront aptes à abriter une plus grande variété d'espèces fauniques 
s'ils incluent des plantations ayant atteint leur maturité sans avoir été immédiatement 
récoltées. L'élongation des périodes de rotation de certains des compartiments plantés 
permettra de maintenir des peuplements matures dans la matrice et favorisera ainsi les 
espèces fauniques dépendantes de ce type d'habitat pour leur survie ou leur dispersion 
(Lindenmayer et Hobbs, 2004).  
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En troisième lieu, la modification des pratiques sylvicoles à l'échelle du peuplement peut 
davantage mitiger les effets de l'homogénéisation des forêts de la CC par les monocultures 
d'espèces exotiques. L'inhibition du développement du sous-bois par les arbres plantés est 
une barrière importante à la progression de la diversité structurelle d'un site (Hartley, 2002). 
Des traitements sylvicoles tels que les éclaircies hâtives et l'élagage peuvent donc améliorer 
l'habitat simplement en permettant à la lumière d'atteindre les strates inférieures du 
peuplement (Estades et Escobar, 2005). Comme les plantations de P. radiata dédiées à la 
production de pulpe ne sont pas soumises à de telles pratiques, il serait préférable que ce 
type de peuplements soit relégué à des sites n'empiétant par sur les corridors de dispersion 
principaux et n'étant pas contigus à la zone tampon pour mitiger les effets de bordure. Les 
plantations vouées à la production de bois sans nœud devraient plutôt être favorisées dans 
les zones susceptibles d'avoir un rôle important à jouer pour la conservation.  
 
L'autre facteur limitant l'hétérogénéité des sites plantés est le retrait, lors de la récolte et 
l'établissement, d'éléments structuraux qui fournissent des ressources pour les espèces 
indigènes (Brockerhoff et al. 2008). Le maintient de ces composantes (e.g. arbres morts, 
andains, résidus de coupe) peut donc favoriser l'occupation in situ de plusieurs organismes 
qui n'auraient autrement pas trouvé leur niche à l'intérieur de la plantation. À titre 
d'exemple, la rétention des arbres morts est hautement profitable pour la conservation car 
ceux-ci fournissent la majorité des cavités disponibles dans une forêt, une structure clé dont 
plusieurs espèces fauniques sont dépendantes pour s'abriter, se nourrir ou nicher (Remm et 
Lohmus, 2011).  
 
3.3 Phase III: implémentation des mesures 
 
Les stratégies planifiées précédemment, si mises en œuvre de manière complémentaire à 
travers les trois zones établies, agiront en synergie afin d'encourager la conservation de la 
faune dans le paysage forestier de la CC. Or, considérant le modèle politique néolibéral 
dans lequel s’inscrit l'industrie forestière chilienne (Altieri et Rojas, 1999), il est difficile de 
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croire que ces mesures puissent toutes être implémentées à court terme par les parties 
prenantes concernées. Le manque de volonté politique pour changer la situation et le faible 
appui de la population aux projets de conservation peut être attribuable au fait que la 
croissance économique chilienne ne tient pas compte de l'épuisement du capital naturel 
duquel dépend le futur de l'économie nationale (Altieri et Rojas, 1999). Les méthodes 
d'implémentation proposées ci-dessous font donc abstraction de cette situation déplorable, 
mais dépeignent tout de même un scénario réaliste dans lequel les acteurs locaux concernés 
sont prêts à faire des compromis pour mener à bien un projet qui contribuera à la gestion 
durable des ressources forestière et à la sauvegarde du patrimoine naturel chilien, une 
finalité qui profitera immanquablement aux générations futures. 
 
Sans enlever de l'importance aux zones centrales et tampons, la discussion suivante se 
penche spécifiquement sur les mesures de mitigation proposées dans les zones de transition 
puisque la conciliation entre conservation et production forestière constitue le point focal de 
cet essai. Les moyens suggérés pour la troisième phase du processus feront intervenir toutes 
les parties prenantes impliquées, de près ou de loin, dans la conservation et/ou la production 
forestière dans le centre-sud du Chili (Tableau 3.2). 
 
3.3.1 La recherche scientifique et l'éducation environnementale 
 
Si la valeur intrinsèque de la biodiversité ne suffit pas à convaincre les parties prenantes de 
l'importance de sa conservation, il est nécessaire d'emprunter d'autres avenues pour la 
valoriser. À cet effet, la communauté scientifique a un rôle crucial à jouer car la recherche 
expose les fonctions essentielles du biote dans les écosystèmes. Par exemple, une étude 
réalisée dans la cordillère Maulino a montré que les plantations de P. radiata arborant une 
complexité structurelle supérieure étaient moins endommagées par l'herbivorie et ce, grâce 
à la présence accrue d'organismes insectivores sur le site (Poch et Simonetti, 2013). La 
diminution de pression d'herbivorie constitue, à elle seule, un bon incitatif économique 
pour le maintient de la végétation du sous-bois puisque certains insectes ravageurs, tels que  
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la tordeuse des pousses du pin (Rhyacionia buoliana), peuvent causer des dommages allant 
jusqu'à 600$/ha dans les plantations de P. radiata au Chili (Alzamora et al. 2002). La 
dissémination de ce type d'information à travers la communauté est alors essentielle afin 
d'engendrer un changement de mentalité face à la biodiversité. L'INFOR devrait être 
concrètement impliqué dans cette sphère considérant que la mission de cet institut publique 
est de créer et transférer des connaissances scientifiques pour l'usage soutenable des 
ressources et des écosystèmes forestiers (INFOR, 2014). Sur le terrain, des parcelles 
expérimentales devraient être établies afin de procéder à des essais sylvicoles à long terme 
qui permettront d'évaluer la valeur des mesures de mitigation proposées. Peu importe si ces 
études sont menées par l'INFOR ou d'autres groupes de chercheurs, les données cumulées 
devraient être mises en commun dans le but de bâtir une solide base d'information sur 
laquelle pourront se fier les gestionnaires afin de guider les prises de décisions futures dans 
les zones de transition.  
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La création et le transfert des connaissances scientifiques devraient s'inclure dans un 
programme plus large d'éducation environnementale qui vise, d'une part, spécifiquement les 
producteurs forestiers et, d'autre part, la population en général. L'échange d'information et 
l'éducation font d'ailleurs partie des fonctions clés d'une Réserve de Biosphère (Batisse, 
1986). Cette fonction devrait être remplie par la CONAF dont un des rôles officiels est 
l'éducation environnementale (Ramírez et Reyes, 2000). Le gouvernement devrait 
également participer à ce programme en offrant des subventions aux scientifiques et aux 
ONG de conservation pour l'organisation de ces activités. En soi, l'éducation constitue un 
mécanisme incitatif indirect (SAF, 2013). La sensibilisation de la population aux problèmes 
écologiques est une méthode indirecte pour mettre en marche le processus de conservation 
puisque les pressions sociales peuvent créer des changements dans les modes de production 
(Puschel-Hoeneisen et Simonetti, 2012). D'ailleurs, une étude portant sur les préférences 
des citoyens chiliens pour différents types de gestion forestière indique que la population 
est prête à payer plus pour des produits ligneux afin de contribuer à la conservation dans les 
plantations et qu'elle préfère les plantations avec un sous-bois développé à celles sans 
végétation herbacée et arbustive (Puschel-Hoeneisen et Simonetti, 2012).  
 
Une campagne de sensibilisation risque d'avoir un plus franc succès si elle est mise de 
l'avant à l'aide d'une espèce vedette qui facilitera la mobilisation des ressources et attirera la 
sympathie du public. C'est exactement ce que la Red de Conservación de la Biodiversidad 
de la Cordillera de Nahuelbuta, une initiative entamée par diverses organismes et 
chercheurs locaux, visait à faire en choisissant le renard de Darwin comme porte étendard 
de leur projet d'éducation et de conservation (Revista Nos, 2013). En effet, l'ONG Ética de 
los Bosques, membre fondateur de ce réseau, espère que ce canidé hautement menacé 
puisse servir de vecteur pour protéger la biodiversité unique de la cordillère Nahuelbuta en 
attirant l'attention des médias et des décideurs (Revista Nos, 2013). Le même genre 
d'approche pourrait être employé dans la cordillère Maulino afin de fournir un moteur aux 
projets de conservation dans cette zone. Même si la forêt Maulino n'abrite pas de 
mammifère endémique charismatique, comme c'est le cas pour les forêts de Nahuelbuta, il 
est possible qu'une autre espèce, tel qu'un oiseau ou un amphibien, puisse adéquatement 
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remplir le rôle d'espèce vedette. À titre d'exemple, au Panama, le projet Rana Dorada utilise 
la grenouille dorée (Atelopus zeteki) afin de conscientiser les citoyens à la conservation de 
la faune et augmenter le support financier pour la préservation des habitats forestiers 
essentiels à la survie des espèces menacées (Proyecto Rana Dorada, s.d.). Considérant la 
présence accrue d'espèces endémiques d'anoures dans la cordillère Maulino, il est 
vraisemblable qu'une de ces espèces possède les qualités nécessaires pour devenir 
l'ambassadrice des projets de conservation initiés dans cette région. 
 
3.3.2 La législation 
 
Les pressions sociales ont également des répercussions sur les prises de décision 
gouvernementales. En comparant les préférences d'habitat entre les citoyens de 
communautés rurales de la région VII et les habitants de zones urbaines, il en ressort que 
les populations rurales, lesquelles sont exposées directement aux impacts de la foresterie, 
reconnaissent bien la valeur des forêts naturelles par rapport aux plantations d'arbres 
exotiques contrairement aux citoyens urbains (Puschel-Hoeneisen et Simonetti, 2012). Ces 
résultats supportent l'idée selon laquelle la décentralisation des prises de décision quant à la 
gestion des forêts permettrait de prendre en compte le contexte social et écologique propre 
aux régions VII, VIII et IX. En effet, la régulation des pratiques forestières devrait toujours 
incarner les intérêts des citoyens qu'elles affectent (SAF, 2013). La planification régionale 
de la gestion forestière permettrait non seulement de mettre en place des lois adaptées au 
centre-sud du Chili, mais faciliterait aussi l'application efficace des lois contraignantes en 
offrant aux instances régionales la possibilité de distribuer leurs ressources financières et 
humaines selon les besoins de chaque zone. À cet effet, dans le centre-sud du Chili, de plus 
amples ressources devraient être déployées pour faire respecter la législation forestière dans 
la CC puisque cette zone inclue une concentration beaucoup plus élevée de plantations 
industrielles.  
 
Si le gouvernement central relègue effectivement une partie de ses pouvoirs aux 
gouvernements régionaux, il sera important d'établir la compétence de chaque palier de 
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gouvernement. Advenant que les pouvoirs de légifération se chevauchent en territoire 
forestier, il faut clairement indiquer laquelle des juridictions a préséance sur l'autre (SAF, 
2013). Dans le but d'implémenter les mesures proposées, les autorités régionales devraient 
pouvoir règlementer les pratiques forestières et avoir la prérogative de faire respecter ces 
règlements sur leurs territoires respectifs. De cette manière, la modification des exigences 
de gestion dans les régions VII, VIII et IX n'affectera pas les producteurs forestiers à 
l'extérieur de cette zone, lesquels ne sont pas concernés par la problématique spécifique au 
centre-sud du pays. Au même titre que le RMA en Nouvelle-Zélande ou les RFA en 
Australie, une loi fédérale devrait contraindre chaque région à planifier la gestion à long 
terme de ses ressources forestières, officialisant ainsi le rôle des gouvernements 
périphériques dans la mise en règle des méthodes d'aménagement forestier et des pratiques 
sylvicoles. 
 
Du côté des mécanismes incitatifs, la Ley de Bosque Nativo, en place depuis 2008, offre 
déjà des moyens légaux pour encourager la conservation de la biodiversité forestière. En 
plus de réserver un fond monétaire pour la recherche scientifique et technologique en lien 
avec les écosystèmes forestiers naturels, leur aménagement, leur protection et leur 
récupération (Article 42), elle fournit des subventions afin de contribuer aux activités 
sylvicoles destinées à gérer et récupérer les forêts naturelles dans une optique de production 
de bois (Article 22c; CONAF, 2008). Sans pouvoir confirmer l'efficacité de ces 
mécanismes dû à leur mise en place trop récente, il est probable que ces subventions 
donnent un avantage compétitif aux producteurs choisissant les plantations d'espèces 
natives comme mode de production, favorisant ainsi cette alternative par rapport aux 
plantations d'espèces exotiques.  
 
Pour complémenter cette loi, le gouvernement chilien pourrait s'inspirer du New-Zealand 
Emissions Trading Scheme afin d'inciter, par le principe du pollueur payeur, les 
producteurs à conserver, ou retenir plus longtemps, les puits de carbones que sont les forêts 
naturelles et les plantations. En Nouvelle-Zélande, ce mécanisme encourage l'allongement 
des périodes de rotation des plantations, permettant donc l'implémentation d'une des 
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mesures de mitigation proposées. Le potentiel net de séquestration de carbone des 
plantations de P. radiata au Chili équivaut à quatre fois la quantité de carbone émise par le 
pays (Espinosa et al. 2005), indiquant qu'une telle loi serait bénéfique pour les producteurs 
forestiers en plus de contribuer à la diminution globale de carbone atmosphérique. 
 
En bref, un scénario idéal devrait faire intervenir les deux paliers de gouvernement dans 
l'administration de la législation forestière. D'une part, l'application des mécanismes 
contraignants devrait être réservée aux gouvernements régionaux afin de faciliter la gestion 
des ressources dédiées aux processus de vérification de la conformité aux normes sur le 
terrain et de resserrer adéquatement les mesures punitives en cas de délit selon les besoins 
de chaque région. Or, dans cette éventualié, il serait tout de même préférable qu'un tiers 
parti provenant du gouvernement central soit impliqué,  de près ou de loin, dans ce 
processus de vérification et ce afin d'éviter la collusion et la fraude, un problème récurrent 
dans la gestion locale des ressources. D'autre part, l'instauration des mécanismes incitatifs 
économiques devrait être prise en charge par le gouvernement central de manière à s'assurer 
de la distribution équitable des subventions à travers le pays et uniformiser le processus 
d'accès aux subsides par les producteurs. 
 
3.3.3 Optimiser l'efficacité du système de certification FSC 
 
Outre la recherche scientifique, l'éducation environnementale et la législation qui peuvent 
mener à l'amélioration des pratiques sylvicoles, la certification forestière devrait être la 
pierre angulaire du mode d'implémentation des mesures d'atténuation proposées pour la 
gestion des plantations dans les zones de transition. Pour ce faire, la meilleure option serait 
à première vue l'adoption, par le gouvernement chilien, de la norme FSC comme standard 
national de gestion. Par contre, les normes régulant les pratiques sylvicoles ne doivent pas 
excéder ce que l'état peut adéquatement financer et pourvoir en personnel pour faire 
respecter le dit standard (SAF, 2013). Une autorité inadéquate ou un support financier 
déficient peut mener à une application erratique des normes établies et un traitement 
inéquitable entre les entreprises (SAF, 2013). Par conséquent, il est plus pragmatique 
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d'envisager un scénario où le sceau FSC reste un incitatif basé sur les demandes du marché 
pour des produits ligneux certifiés et où le processus de certification est gouverné par des 
instances non-étatiques.  
 
Or, comme il a été précisé au second chapitre, la probabilité de succès de ce scénario 
dépend de la sévérité des normes légales de gestion (Malets, 2013). En d'autres termes, si 
l'État contraint efficacement les producteurs forestiers à respecter un standard qui se 
rapproche de celui du FSC, ceux-ci seront plus enclins à améliorer davantage leurs 
pratiques afin d'atteindre la norme FSC et ainsi profiter des bénéfices économiques qui 
viennent avec la certification. Par exemple, le standard chilien pour la certification FSC des 
plantations indique qu'une zone à être certifiée doit inclure au moins 10% d'aires forestières 
dédiées à la protection et la conservation, identifiées dans la cartographie, dans le but de 
contribuer à la biodiversité (Critère 6.2.7; FSC, 2005). Ceci dit, il est plus probable qu'une 
entreprise soit incitée à atteindre ce 10% si la législation domestique la force déjà à réserver 
5% de ses terres forestières pour la conservation que si elle n'a aucune obligation légale à 
cet effet. En ce qui a trait aux bandes riveraines, la loi chilienne est en accord avec le critère 
FSC selon lequel elles devraient être protégées afin de servir de corridor faunique (Critère 
6.2.6; FSC, 2005). Au final, plus les exigences légales sont compatibles avec les exigences 
du FSC, plus il y a de chances que ce mécanisme incitatif soit efficace à l'échelle nationale 
ou régionale (Malets, 2013). 
 
D'un autre côté, l'efficacité du système du FSC, qui réfère aux réels changements de 
comportements des producteurs attribués à la certification, dépend aussi de la rigueur des 
organismes de certification (Malets, 2013). Un problème notable est que les audits 
emploient souvent une approche flexible pour évaluer la conformité aux normes FSC, ce 
qui explique que plusieurs gestionnaires forestiers demeurent à la limite inférieure des 
améliorations nécessaires pour se qualifier pour la certification et que l'efficacité du 
système FSC atteint rarement son plein potentiel (Malets, 2013). En outre, comme il a été 
observé au Chili, certains audits tolèrent des écarts de comportements sans sanctionner les 
entreprises dans le tort. Or, advenant ce type de situation, ce sont les audits qui devraient 
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être punis pour ne pas avoir rempli leur fonction. C'est l’Accreditation Services 
International (ASI) qui est l'organisme responsable de vérifier la conformité des 
organisations de certification du FSC et qui a le pouvoir de condamner les audits à des 
mesures disciplinaires, lesquelles vont jusqu'à la suspension de l'accréditation d'une 
organisation n'ayant pas corrigé ses fautes à la suite d'un avertissement (ASI, 2007). Au 
même titre que les mesures punitives rigoureuses aux entreprises puissent éviter le non-
respect des exigences légales de gestion, un resserrement des activités de suivi et des 
mesures disciplinaires de l'ASI devrait dissuader les vérificateurs à être trop indulgents et 
ainsi promouvoir une application stricte des standards FSC par les entreprises certifiées 
(Malets, 2013).  
 
3.4 Phase IV: évaluation des résultats et rétroalimentation du processus 
 
La dernière phase du processus de conservation permet de rétroalimenter le cycle. 
L'efficacité des stratégies implémentées précédemment doit être évaluée afin de savoir si le 
processus en cours est en voie d'accomplir les objectifs de permettre la conciliation entre la 
conservation de la faune et la production forestière dans la CC du centre-sud du Chili. Le 
cas échéant, le plan initial peut garder son cap et éventuellement être amélioré en allouant 
l'addition de stratégies complémentaires à celles déjà établies. Dans le cas contraire, il est 
nécessaire d'identifier les mesures qui ne sont pas effectives ou les facteurs qui entraînent 
leur inefficacité afin de proposer des correctifs. Cette approche par gestion adaptative est 
typique des méthodes employées dans la gestion écosystémique. 
 
3.4.1 Suivi des populations animales 
 
Comme il été expliqué au second chapitre, il est impossible de faire le suivi de tous les 
aspects de la biodiversité. C'est pourquoi les biologistes de la conservation ont développé 
des raccourcis pour évaluer l'état des communautés biotique dans une zone donnée 
(Simberloff, 1998). L'usage d'espèces indicatrices est une méthode couramment employée à 
cet effet (Caro et O'Doherty, 1999). Lorsque l'objectif est la protection d'un habitat ou d'une 
communauté d'espèces, une espèce parapluie peut servir d'indicateur afin de vérifier si la 
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quantité d'habitats naturels restante dans le paysage et le niveau de connectivité de ces 
habitats sont suffisants pour assurer le maintient des populations qui en dépendent (Caro et 
O'Doherty, 1999). Dans la CC, le félidé O. guigna a de hautes exigences en matière de 
superficie et de connectivité d'habitat (Acosta et al. 2003) et, par conséquent, l'état de ses 
population pourrait être utilisé comme proxy pour évaluer l'efficacité des mesures destinées 
à atténuer la perte des habitats naturels et la fragmentation.  
 
Des critères spécifiques peuvent être utilisés pour standardiser le processus de suivi des 
populations d'espèces substitutives4 (Caro et O'Doherty, 1999). Par exemple, Dunstone et 
al. (2002) ont trouvé, en utilisant des techniques de trappage et de télémétrie, que la densité 
de population moyenne de O. guigna était de 0,97/km2 dans le Sud du Chili. Or, cette 
densité pourrait être utilisée comme valeur de référence pour apprécier la condition de 
l'espèce dans la CC. Par contre, comme ce type de paramètres risque de changer en fonction 
du type d'habitat considéré, il serait préférable de se fier à l'évolution de l'état des 
populations locales de la CC en procédant à des évaluations séquentielles au fur et à mesure 
que le processus de conservation est mis en œuvre.  
 
La comparaison avant et après l'implémentation des mesures d'atténuation permettra de 
savoir si les populations locales de O. guigna répondent positivement ou négativement aux 
stratégies appliquées ou si ces stratégies n'ont aucun effet significatif sur cette espèce. Les 
méthodes d'échantillonnage utilisées par Dunstone et al. (2002) pourraient toutefois servir 
d'inspiration pour élaborer un protocole qui permette de standardiser le procédé de suivi des 
populations dans le temps. En modulant les méthodes d'évaluation des populations, 




4  Caro et O'Doherty (1999) utilisent le terme «espèce substitutive» (surrogate species) pour parler d'une 
espèce pouvant être suivie et/ou protégée de manière à résoudre un problème de conservation plus large. 
L'utilisation du concept d'espèce substitutive est donc comparable à prendre un raccourci pour résoudre un 
problème auquel les biologistes de la conservation font face. Dans cet article, les auteurs distinguent trois 
types d'espèces substitutives: (1) les espèces indicatrices; (2) les espèces parapluies: et (3) les espèces 
vedettes. 
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Enfin, des suivis au niveau individuel fourniraient des informations essentielles aux 
gestionnaires. En effet, l'évaluation de la survie et du succès reproducteurs des individus à 
l'intérieur de différentes populations permet de distinguer les populations sources des 
populations puits (Pulliam, 1988) et faciliterait ainsi le processus de priorisation des 
habitats forestiers à protéger dans la CC. 
 
3.4.2 Méthodes complémentaires de suivi 
 
Les résultats des suivis populationnels, à eux seuls, ne permettront pas de tirer des 
conclusions catégoriques sur l'efficacité des stratégies entreprises puisqu'il n'y a pas 
nécessairement de lien de causalité direct entre les tendances que suivent les populations et 
les activités entreprises dans la zone d'étude (Underwood, 1992). En outre, ces tendances ne 
permettront pas de discriminer l'impact de chacune des mesures de mitigation ou de 
distinguer les effets d'autres sources de perturbation (Smith et al. 1993). Pour ces raisons, il 
est nécessaire d'avoir recours à des approches complémentaires pour mesurer la 
performance du processus enclenché.  
 
L'appréciation de la qualité et de la quantité des habitats forestiers disponibles fournira des 
informations quant au succès spécifique de certaines stratégies. Par exemple, l'évaluation de 
la richesse spécifique des plantes du sous-bois permettrait de comparer la diversité  
d'habitat entre des plantations ayant été soumises à un certain traitement sylvicole avec des 
plantations n'ayant subit aucune intervention. Dans ce cas, l'approche expérimentale 
"témoin avant-après impact" (approche BACI) pourrait être employée pour estimer l'effet 
du traitement en question, en prenant soin de choisir des sites témoins qui ne se distinguent 
pas des sites traités en terme de facteurs qui peuvent résulter en un changement des 
populations biologiques entre les sites (Stewart-Oaten et al. 1986). Des exemples de ces 
facteurs sont le climat, la pente et le type de sol. L'approche BACI pourrait également être 
utilisée pour mesurer le succès des actions de restauration entreprises dans les zones 
tampons ou dans les bandes riveraines dégradées (Roman et al. 2002).  
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De concert avec les échantillonnages réalisés sur le terrain, la télédétection et les Systèmes 
d'Information Géographique (SIG) devraient être favorisés pour faciliter le suivi de 
l'évolution du paysage forestier. En effet, ces outils technologiques permettent d'utiliser la 
modélisation géospatiale pour optimiser la production forestière et la biodiversité indigène 
dans une zone donnée (Norton, 1998). D'ailleurs, le Sistema de Información Territorial 
(SIT) de la CONAF est un serveur offrant un système de cartes géoréférencées conçues 
pour explorer les informations générées grâce à l'actualisation périodique du cadastre 
national des forêts naturelles, de la végétation et de l'usage des terres (CONAF, 2010). 
Cette base de données cartographiques devrait être un outil essentiel aux scientifiques et 
aux gestionnaires pour planifier la conservation à l'échelle du paysage. À titre illustratif, 
l'actualisation de ces données à la suite de l'application d'activités de restauration des 
bandes riveraines permettrait la détection des zones n'ayant pas été adéquatement 
restaurées. À son tour, cette information rétroalimenterait le processus de conservation en 
permettant la définition de nouvelles aires prioritaires, où la concentration des efforts de 
gestion viserait le colmatage des failles dans les corridors de dispersion créés par les 
habitats riverains à l'intérieur des zones de transition. De cette même façon, la modélisation 
spatiale peut mener à l'amélioration de la connectivité du paysage en favorisant 
l'aménagement optimal des parcelles de plantations de différentes classes d'âge et des 
différentes espèces plantées (Norton, 1998). 
 
3.4.3 Guider la rétroaction 
 
Dans le cas où les évaluations réalisées au cours de la phase IV donnent un bilan indiquant 
l'inefficacité du processus entrepris, il est crucial de comprendre les facteurs expliquant le 
manque de résultats positifs. Est-ce que les zones prioritaires ont été délimitées selon les 
bons critères? Est-ce que des habitats importants ont été négligés dans la planification des 
stratégies? Est-ce que les mesures de mitigation sélectionnées sont inefficaces ou est-ce que 
les résultats non concluants sont plutôt dus à une implémentation lacunaire de celles-ci? 
Est-ce que les méthodes d'évaluations des résultats sont adéquates? La réponse à ces 
questions est essentielle afin de s'assurer d'une rétroaction appropriée lors du second cycle 
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du processus de conservation. Elles permettent de savoir dans quelle phase du processus les 
correctifs les plus importants sont à apporter. Ceci vient notamment mettre de l'emphase sur 
le rôle des organismes d'audits, gouvernementaux ou indépendants, lors de la quatrième 
phase du processus. En effet, sans une vérification stricte de l'application des 
recommandations sur le terrain, il est impossible de discriminer les sources de problèmes, 
donc, par exemple, de savoir si les lacunes du procédé proviennent de la phase de 
planification ou de la phase d'implémentation.  
 
Somme toute, toutes les phases du processus sont également importantes puisqu'elles sont 
interdépendantes et indissociables, ce qui complique la tâche aux scientifiques et aux autres 
parties prenantes impliquées qui visent à développer une stratégie optimale pour conserver 
la faune indigène de la CC. Il ne semble pas y avoir de recette miracle pour élaborer une 
telle stratégie et le processus de conservation peut, par conséquent, être vu comme une 
méthode d'essai-erreur qui permette de tendre vers cette finalité. Il s'agit là d'un défi de 
taille pour les biologistes de la conservation et les gestionnaires chiliens, mais la pérennité 
du patrimoine faunique constitue une motivation honorable qui devrait leur permettre de 





Les forêts sont parmi les habitats les plus biodiverses de la planète, mais la formidable 
richesse biotique de ces écosystèmes est mise en péril par l'essor exponentiel des activités 
anthropiques. Au fur et à mesure que la population humaine augmente et que les sociétés se 
développent, la demande mondiale pour les produits ligneux, principalement le bois et la 
pulpe, croît incessamment. En réponse à cette escalade d'opportunités mercantiles, 
l'industrie forestière internationale bat son plein, rasant à un rythme effréné les forêts 
naturelles qui servent de refuge à un grand nombre d'espèces fauniques et érigeant 
parallèlement des millions d'hectares de plantations commerciales qui font figure d'usines à 
bois à travers le paysage. Or, malgré leur vocation productiviste, il n'est pas exclu que ces 
écosystèmes artificiels puissent compenser, au moins un tant soit peu, pour la perte des 
forêts naturelles en servant d'abri alternatif ou d'habitat transitoire aux organismes 
sylvestres affectés localement par ces changements. C'est à partir de ce point de vue positif 
que le présent essai a visé à valoriser les plantations commerciales de manière à concilier la 
conservation de la faune et la production sylvicole dans la CC du centre-sud du Chili, une 
zone gravement imprégnée par le développement des activités forestières industrielles. Pour 
ce faire, ce travail a été divisé en trois parties. 
 
D'abord, le contexte spécifique au Chili a été décrit afin d'expliquer comment le 
développement forestier a pris cours et dans quelle mesure celui-ci a eu un impact sur les 
écosystèmes forestiers et leur biodiversité dans ce pays. À cet effet, autant les aspects 
législatifs que socio-économiques et écologiques ont été discutés. Cette mise en contexte a 
permis d'exposer la CC comme étant une zone prioritaire pour la conservation puisque, 
d'une part, elle représente le berceau de l'industrie forestière au Chili et, d'autre part, elle se 
démarque par l'unicité et la diversité du biote qu'elle abrite. Il a d'ailleurs été montré que la 
perte d'habitat et la fragmentation du paysage, dues notamment à la substitution historique 
des forêts naturelles par des plantations d'essences exotiques, a eu, et continue d'avoir, des 
répercussions néfastes considérables sur la faune indigène de ce territoire. En outre, le 
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conifère P. radiata a été présenté comme la pièce maîtresse du secteur forestier chilien et, 
par le fait même, comme la principale menace à la pérennité du patrimoine naturel de la 
CC. C'est donc à la lumière de la situation décrite que la problématique justifiant la 
rédaction de cet essai a été mise en évidence.  
 
Ensuite, des solutions visant à harmoniser les activités de production sylvicole et de 
conservation de la faune ont été présentées. Différentes approches existantes en biologie de 
la conservation ont été évaluées afin d'estimer leur applicabilité respective pour répondre à 
la problématique décrite précédemment. Il en est ressorti qu'aucune approche n'est parfaite 
et qu'il vaut toujours mieux d'éviter de mettre tous ses œufs dans le même panier en 
favorisant l'adoption de stratégies de conservation mixtes. Des avenues pour améliorer les 
pratiques sylvicoles ont aussi été proposées et ce, autant au niveau des méthodes 
d'aménagement à l'échelle du paysage qu'au niveau des méthodes de gestion à l'échelle du 
peuplement. À ce titre, les propositions se sont basées sur des pratiques déjà employées 
pour mitiger les impacts des plantations sur la biodiversité en Nouvelle-Zélande et en 
Australie, deux pays comparables au Chili en termes de mode de production forestière. 
L'analyse du cadre législatif de ces pays a d'ailleurs permis de montrer des mécanismes 
légaux pouvant faciliter l'adoption de bonnes pratiques de gestion par l'industrie forestière. 
L'écocertification a, en outre, été suggérée comme un complément essentiel aux 
instruments politiques pour favoriser la transition vers une gestion durable des ressources 
forestières. À cet effet, le FSC s'est signalé comme le meilleur système de certification à 
l'échelle internationale. 
 
Finalement, s'inspirant de l'approche prônée par CNC, un processus de conservation en 
quatre étapes a été proposé pour promouvoir la conservation de la faune dans la CC tout en 
maintenant la valeur productive de son paysage forestier. Considérant leur importance 
écologique respective, la RNLQ et le PNN ont été définis comme des aires de protection 
prioritaires autour desquelles devraient être disposées concentriquement des zones tampons 
et des zones de transition et ce, à l'instar des Réserves de Biosphère établies par le biais du 
projet MAB de l'UNESCO. Pour chacune de ces zones, des mesures pour mitiger les 
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menaces engendrées par la sylviculture ont été planifiées dans le but d'intégrer la 
conservation de la faune dans les objectifs de gestion du territoire en concomitance avec les 
activités économiques, telles que la production forestière et l'écotourisme. Or, il a été 
spécifié que l'implémentation de ces stratégies ne serait possible que dans la mesure où 
toutes les parties prenantes concernées mettent la main à la pâte. Des rôles précis ont donc 
été attribués à chacun de ces acteurs, incluant le gouvernement central, les gouvernements 
régionaux, la CONAF, l'INFOR, la communauté scientifique, les ONG de conservation, les 
populations locales, les producteurs forestiers, et les organismes d'audits pour la 
certification FSC. Afin de boucler la boucle, des méthodes de suivi ont été suggérées pour 
évaluer l'efficacité des mesures employées et permettre une rétroaction pertinente lors des 
cycles subséquents du processus de conservation. Une analogie avec la méthode d'essai-
erreur a d'ailleurs été utilisée pour décrire cette tactique dynamique de planification, 
indiquant que les stratégies proposées ne sont que des hypothèses qui devront être testées 
avant de confirmer leur pertinence pour répondre à la problématique de la CC. 
 
Les recommandations fournies par le biais du processus de conservation suggèrent que la 
conciliation entre la conservation de la faune et la production forestière n'est pas une utopie. 
Par contre, la situation politique et socio-économique actuelle du Chili, qui n'a d'ailleurs pas 
changé substantiellement depuis la mise en vigueur de la Constitution de 1980, permet de 
douter de la réelle applicabilité du processus proposé. Le fait que le pays soit un État 
unitaire, que l'idéologie néolibérale régnant au sein du congrès national soit traduite par une 
forte dérégulation des marchés et que le secteur forestier soit gouverné par une approche 
hautement mercantiliste sont tous des facteurs qui risquent de rendre plus difficile l'atteinte 
de l'objectif initialement visé par cet essai. Nonobstant, des signes tels que le décret de la 
Ley de Bosque Nativo et l'intérêt grandissant de l'académie pour la conservation de la 
biodiversité constituent des lueurs d'espoirs dans cet obscur scénario. De plus, les 
recommandations offertes ici s'inscrivent dans une optique de gestion adaptative et ne 
représentent en aucun cas une finalité. Ceci dit, chaque pas dans la bonne direction, aussi 
petit qu'il soit, sera une victoire pour tous les chiliens qui valorisent la biodiversité et qui 
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COUVERT FORESTIER DANS LA CORDILLÈRE CÔTIÈRE 






























A1.2   Différents types de couverts forestiers dans la cordillère Nahuelbuta. 
 
